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A. LES MACROPHYTES DANS LES HYDROSYSTEMES 
1. Biologie et adaptation des macrophytes submergés aux conditions environnementales 
1.1. Définition et classification des macrophytes 
Le terme « macrophyte » possède des définitions variées selon les auteurs, les pays et les époques. Il 
est toutefois globalement associé aux organismes photosynthétiques visibles à l’œil nu (i.e. 
macroscopiques), dont tout ou partie du cycle de vie se déroule en milieu aquatique. Ces milieux sont 
très diversifiés : les réservoirs, les lacs et étangs, les rivières, les lagunes. En milieu marin, ils sont 
aussi retrouvés le long des côtes (Thomaz et al., 2008).  
Leur classification a été longtemps discutée ; ils apparaissent dans différentes clades et sont répandus 
dans les principales zones biogéographiques, avec la plus grande diversité d'espèces dans la région 
néotropicale (Chambers et al., 2008). Ils sont principalement représentés parmi les macroalgues 
filamenteuses ou coloniales pluricellulaires (telles que les chlorophytes et charophytes, ou algues 
vertes, les xantophytes ou algues jaunes, les rhodophytes ou algues rouges, les cyanobactéries et les 
phéophytes ou algues brunes), les mousses (i.e. les bryophytes), les fougères au sens large (i.e. les 
filicophytes et les lycophytes), ainsi que les plantes à graines (i.e. les spermaphytes) (Haury et al., 
2001; Chambers et al., 2008). Les macrophytes vasculaires se retrouvent chez les fougères et les 
plantes à graines. Les angiospermes (plantes à graines et à fleurs) constituent le groupe principal 
représentant les macrophytes aquatiques vasculaires. D’après Chambers et al. (2008), on dénombre 
984 espèces de plantes vasculaires aquatiques au sein du biome néotropical, contre 497 dans le 
paléarctique. 
En milieu fluvial, généralement, le terme macrophytes inclut les angiospermes, les bryophytes, 
certaines fougères et les algues macroscopiques. Toutefois, ce travail de recherche a strictement porté 
sur les angiospermes, qui peuvent être subdivisées en trois types biologiques. 
1.2. Diversité des types biologiques chez les macrophytes 
Il est possible de classer schématiquement les macrophytes en fonction de leur type éco-
morphologique, défini selon la position des espèces par rapport à la surface de l’eau et leur relation au 
substrat (Sculthorpe, 1967; Barbe, 1984; Haury, 1992) (Figure 1) : 
• Les hélophytes (ou émergents) (Figure 1A), rassemblent les végétaux dont la partie épigée 
(i.e. tiges, feuilles et inflorescences) est au moins partiellement aérienne, hors de l’eau, alors que la 
partie hypogée, ainsi que la base de la tige peuvent être immergées et sont fixées au substrat. Ces 
espèces poussent principalement en bordure des cours d’eau et plans d’eau, ou dans les marais et sont 
capables de supporter des périodes d’exondation temporaires. Ce groupe comprend des types assez 
variés de plantes qui peuvent être encore classées en deux sous-groupes : les émergents dressés (e.g. 
les genres Typha, Phragmites) et les émergents rampants (e.g. Ludwigia spp., Myriophyllum 
aquaticum, Hydrocotyle spp.) (Rejmánková, 1992). 
 
• Les amphiphytes (Figure 1B) (ou espèces amphibies) sont adaptées à la fois à la vie émergée 
et à la vie dans l’eau et donc capables de se développer soit dans l’eau soit en milieu humide. Leurs 
racines sont toujours submergées ou ancrées dans un substrat, mais leurs tiges et leurs feuilles peuvent 
être submergées ou émergées, avec des morphologies souvent très différentes suivant les conditions. 
La différenciation des parties épigées entre les deux formes de vie peut être dépendante du cycle de 
croissance des espèces de la partie de la plante considérée, ou bien des conditions environnementales. 
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La floraison coïncide en principe avec les périodes d’exondation et se réalise donc en milieu aérien 
(Barbe, 1984). Parmi cette catégorie, on trouve par exemple les genres Berula et Glyceria. 
 
• Enfin, les hydrophytes (Figure 1C), regroupent les végétaux dont l’ensemble de l’appareil 
végétatif est complètement dépendant de la masse d’eau, qu’ils soient, immergés et/ou flottant à la 
surface de l’eau. L’essentiel de leur cycle biologique se déroule dans ou à la surface de l’eau. Ces 
derniers sont classés en quatre catégories : 
- les hydrophytes enracinés (rhizophytes) dans le sédiment, à feuilles flottantes1, avec présence 
ou non de feuilles immergées (e.g. Potamogeton nodosus, ou les nénuphars comme Nymphaea alba) ; 
- les hydrophytes enracinés (rhizophytes) dans le sédiment, totalement immergés2 (e.g. 
Myriophyllum spicatum, les genres Elodea, Vallisneria). C’est sur ce groupe que ce travail de 
recherche va porter ;  
- les hydrophytes libres non enracinés (pleustophytes) flottants à la surface de l’eau3 (e.g. les 
genres Lemna, Azolla, Eichhornia) ; 
- les hydrophytes libres non enracinés (pleustophytes), submergés et se développant librement 
dans la colonne d’eau4 (e.g. Ceratophyllum demersum, Utricularia vulgaris). Ces dernières peuvent 
parfois s’ancrer dans les sédiments, mais ne présentent pas de véritables racines. 
 
Figure 1. Les différents types biologiques de macrophytes : (A) Hélophytes ; (B) Amphiphytes ; (C) 
Hydrophytes ; (1) Hydrophytes fixés à feuilles flottantes ; (2) Hydrophytes fixés submergés ; (3) 
Hydrophytes libres flottants ; (4) Hydrophytes libres submergés. Modifié d’après Delello (2008). 
 
Ces macrophytes se développent souvent en herbiers plus ou moins denses, pluri- ou monospécifiques 
et en mosaïque, les caractéristiques de cette répartition différant selon les régions biogéographiques 
(Duarte et Kalff, 1987) mais aussi selon les conditions hydrologiques (Barbe, 1984). Les espèces 
flottantes (libres ou enracinées), ou formant un couvert dense juste en dessous de la surface de l'eau (= 
canopée), sont souvent les espèces les plus compétitives pour les ressources, et dominent dans les 
écosystèmes lentiques lorsque suffisamment d'éléments nutritifs sont disponibles dans la colonne 
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1.3. Traits d’histoire de vie 
De nombreux travaux indiquent que les traits d’histoire de vie des angiospermes aquatiques (e.g. traits 
biologiques, écologiques et caractères de reproduction) varient le long de gradients environnementaux, 
et qu’ils permettent d’expliquer les interactions entre les plantes et de multiples facteurs 
environnementaux (Willby et al., 2001; Puijalon et Bornette, 2004; Puijalon et al., 2005, 2011). Ces 
traits sont étroitement liés à la forme de croissance des plantes (Thomaz et al., 2008). Ils sont en fait 
une conséquence directe de différents degrés d’adaptation morphologique et physiologique à la vie 
aquatique (i.e. atténuation rapide de la lumière en fonction de la profondeur, pression hydrostatique, 
diffusion lente des gaz dans l’eau (Maberly et Spence, 1989), renouvellement constant des nutriments 
dans l’eau dans les milieux courants, variations de température modérées dans les régions tempérées) : 
• Au niveau morphologique : 
Dépourvus de tissu de soutien (sclérenchyme), les hydrophytes sont souvent flexibles, ce qui leur 
confère une capacité relative à résister au courant (e.g. capacité de reconfiguration dans le courant des 
organes immergés comme chez Ranunculus fluitans). Ils sont toutefois composés de tissus à structure 
aérée dans les tiges et feuilles (développement de l’aérenchyme), afin de favoriser leur flottaison, le 
transport et le stockage d’oxygène en cas de stress hypoxique, constituant ainsi une véritable 
« atmosphère interne » (Jung et al., 2008). Les macrophytes sont également caractérisés par une 
réduction des tissus absorbants, les racines agissant principalement comme structure d’ancrage. Leur 
extension va varier en fonction de la position de l’espèce par rapport à la colonne d’eau.  
Il est aussi très fréquent de trouver un polymorphisme foliaire (appelé hétérophyllie) chez certaines 
espèces d’hydrophytes (e.g. Sagittaria sp., Potamogeton nodosus) dont la morphologie des feuilles est 
adaptée aux conditions d’accès à la lumière. Les espèces ayant développé des feuilles flottantes sont le 
plus souvent dotées de longues tiges et/ou longs pétioles (e.g. Potamogeton nodosus) pour faciliter le 
maintien des limbes foliaires à la surface malgré les niveaux d'eau fluctuants. A contrario, les feuilles 
submergées sont très souvent fines, allongées, en forme de ruban (e.g. Vallisneria sp), découpées ou 
divisées (e.g. les feuilles verticillées des myriophylles ou cératophylles), afin d’augmenter la surface 
de contact avec le milieu extérieur pour maximiser l’accès à la lumière et l’absorption des nutriments, 
du carbone pour la photosynthèse (Sculthorpe, 1967; Bornette et Puijalon, 2009) et minimiser 
également la résistance au courant et donc les dommages potentiels aux feuilles du fait des contraintes 
hydrauliques.  
De plus, les espèces à feuilles flottantes sont caractérisées par une morpho-anatomie foliaire de plante 
terrestre à leur face supérieure (i.e. dotées d’un épiderme à cuticule épaisse, cireuse et munies de 
stomates, ouvertures permettant l'échange de gaz) pour se protéger des potentielles agressions 
extérieures (e.g. précipitations, dessiccation) et de plante submergée à la face inférieure des feuilles 
(i.e. riches en chloroplastes, dépourvues de stomates, réduction ou absence de cuticule) afin d’absorber 
l'eau, les nutriments et les gaz dissous directement de l'eau environnante (Denny, 1972). 
 
• Au niveau physiologique : 
La floraison des macrophytes est généralement aérienne pour permettre une pollinisation par les 
insectes ou par le vent. De plus, chez la grande majorité des hydrophytes submergés, la reproduction 
est principalement asexuée : une plante se multiplie via la production de diaspores (i.e. structures 
variées permettant d’accomplir la dissémination d’une espèce) végétatives tels que les turions 
(bourgeons dormants qui se séparent du plant parental lorsque celui-ci dégénère à la mauvaise saison), 
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les bourgeons axillaires, les stolons, ou organes de réserves tels que les rhizomes, tubercules ou 
racines tubérisées (Barrat-Segretain, 1996; Combroux et al., 2002). 
Ce mode de reproduction présente lui-même une variabilité interspécifique et intraspécifique. Par 
exemple, Myriophyllum sp et Ranunculus sp se propagent par fragmentation des tiges feuillées (Figure 
2A), alors que la majorité des espèces de Potamogeton se disperse via leurs rhizomes et tubercules 
(Figure 2B-C). Leur dispersion dépend en partie du transport par l'eau (i.e. hydrogamie), donc de la 
flottabilité des diaspores et de la capacité des plantes à se dissocier, de la probabilité de trouver un 
substrat permettant de se régénérer à partir de diaspores, et en partie de l'anémochorie et de la 
zoochorie (par exemple, par des oiseaux ou des poissons). 
Ce mode de reproduction confère ainsi aux espèces pionnières une grande capacité de (re)colonisation 
et de régénération végétative, permettant ainsi une grande dispersion (Barrat-Segretain et al., 1998) et 
expliquant, en grande partie, les patrons de (re)colonisation des espèces et leur répartition dans les 
cours d’eau (Barrat-Segretain et Amoros, 1995, 1996; Henry et al., 1996; Barrat-Segretain et al., 1999; 
Barrat-Segretain et Bornette, 2000). 
Enfin, pour éviter que la photosynthèse ne soit limitée par un déficit en carbone, les macrophytes ont 
développé différentes stratégies d’assimilation. Le dioxyde de carbone (CO2) est la forme 
préférentielle d’assimilation du carbone chez ces organismes autotrophes, généralement par absorption 
du CO2 atmosphérique chez les espèces présentant des organes aériens ou flottants (Raven, 1970). La 
plupart des espèces de macrophytes submergés obtiennent en revanche le carbone inorganique depuis 
la colonne d'eau, et quelques-unes le capturent de l'eau interstitielle dans les sédiments (Madsen et 
Sand-Jensen, 1991), lorsque leur développement racinaire et la porosité des tissus sont suffisants 
(Winkel et Borum, 2009). 
 
Figure 2. Schéma conceptuel de la multiplication végétative chez les macrophytes submergés : (A) 
Multiplication par fragmentation de tiges : l'expansion latérale est limitée par la vitesse d'écoulement 
élevée adjacente au patch (flèche longue) ; (B) Multiplication par expansion latérale (organes de réserve) 
des zones végétalisées et établissement de nouveaux patchs par graines (ou autres diaspores) ; (C) 
Multiplication par extension clonale (stolons). Modifié d’après Verschoren (2017). 
A B C 
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Toutefois, pour pallier à des concentrations en CO2 dissous limitantes, environ la moitié des espèces de 
macrophytes sont capables d’utiliser les ions bicarbonates (HCO3-) comme source de carbone 
inorganique au lieu du CO2 (Madsen et Sand-Jensen, 1991), dont l’assimilation est catalysée par la 
RubisCO (i.e. l’enzyme végétale impliquée dans le cycle de Calvin et plus particulièrement dans la 
réaction de carboxylation lors de la photosynthèse) (Steemann-Nielsen, 1960; Raven, 1970; Maberly 
et Spence, 1983; Bowes, 1993; Vestergaard et Sand-Jensen, 2000). C’est le cas par exemple de 
Ranunculus fluitans (Bodner, 1994), ou de Myriophyllum spicatum (Bowes, 1987). Étant donné que le 
métabolisme d’utilisation du HCO3- est un processus coûteux, son utilisation est souvent 
phénotypiquement plastique (Madsen et Sand-Jensen, 1991). Les macrophytes capables d’utiliser à la 
fois le CO2 et le HCO3- peuvent doubler leur taux de croissance dans certaines conditions (Smolders et 
al., 2002; Tokoro et al., 2014). Par conséquent, la capacité d’utilisation du carbone inorganique est 
déterminante dans la performance photosynthétique d’une espèce et peut être un atout majeur dans le 
cadre des interactions compétitives (Peltre et al., 1997). Elle influe donc fortement sur la distribution 
des macrophytes submergés dans les écosystèmes d’eau douce (Sand-Jensen, 1983; Adams, 1985). 
Également, contrairement à la plupart des macrophytes qui ont un métabolisme C3 (voie d’assimilation 
du carbone lors de la photosynthèse), quelques rares espèces sont dotées d’un métabolisme C4 (e.g. 
Hydrilla verticillata) ou CAM (e.g. Crassula sp.) (Figure 3) permettant, dans le cas de plantes 
aquatiques, de palier des conditions de carbone limitant (Hough et Wetzel, 1977; Holaday et Bowes, 
1980; Raven et al., 1988; Magnin et al., 1997; Bowes et al., 2002; Pedersen et al., 2011). 
Par conséquent, grâce à leurs nombreuses adaptations à la vie aquatique, les macrophytes font partie 











Figure 3. Schéma simplifié des voies d'assimilation du carbone lors de la photosynthèse, pour différents 
types de métabolisme : C3, C4 et CAM (Crassulacean Acid Metabolism). 
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2. Rôles des macrophytes au sein des écosystèmes aquatiques 
2.1. Importance fonctionnelle des végétaux aquatiques  
Le statut de producteur primaire confère aux macrophytes un rôle majeur dans la structure et le 
fonctionnement des écosystèmes aquatiques (Schneider et al., 2012). Grâce à de multiples fonctions 
écologiques, les macrophytes interviennent dans de nombreux processus physiques, chimiques et 
biologiques, essentiels à l’équilibre des milieux, et participent à la complexité et à l’hétérogénéité des 
habitats dans les lacs et rivières (Jeppesen et al., 1998; Wetzel, 2001).  
2.1.1. Influence sur la composition physicochimique de l’eau et des sédiments 
Ces organismes autotrophes contribuent en premier lieu aux cycles biogéochimiques de l’oxygène et 
du carbone via la photosynthèse et la respiration. En effet, d’importantes variations circadiennes d’O2 
sont observées dans la colonne d’eau en présence de macrophytes, résultant de la photosynthèse 
diurne, et de la respiration, qui n’est plus compensée par la photosynthèse durant la nuit (Chapra, 
1997; Wilcock et Nagels, 2001). L’absorption/le rejet du carbone leur permet de tenir les rôles de 
puits/source de carbone et ainsi de participer au cycle global du carbone.  
En fonction de la hauteur du couvert végétal par rapport à la profondeur de l’eau, les macrophytes 
submergés peuvent aussi favoriser la stratification thermique (i.e. répartition verticale de la 
température dans l’eau) dans les milieux peu profonds lentiques en réduisant l’énergie cinétique 
turbulente (Herb et Stefan, 2005), et ainsi influer sur le transport vertical des gaz dissous et des 
particules. Ils agissent donc indirectement sur les niveaux d’oxygène à l’interface eau-sédiments 
(Caraco et Cole, 2002).  
La libération de l'oxygène par la rhizosphère dans les sédiments contribue, en outre, à l’oxygénation 
des milieux, à la respiration des plantes et à l’augmentation de la dégradation aérobie de la matière 
organique en milieu aquatique (Sand-Jensen et al., 1982; Pedersen et al., 1998).  
Par ailleurs, les macrophytes influencent les cycles biogéochimiques des nutriments par le transfert 
actif ou passif d’azote et de phosphore des sédiments vers la colonne d'eau, à la fois pendant leur 
phase de croissance et pendant leur sénescence et leur décomposition (Carpenter et Lodge, 1986; 
Sand‐Jensen et al., 1989; Marion et Paillisson, 2003; Scheffer, 2004). L’oxygénation par la 
rhizosphère peut réduire la remobilisation du phosphore des sédiments riches en fer vers la colonne 
d’eau, du fait de l’influence des conditions redox dans la solubilisation des sels de phosphore (Wigand 
et al., 1997; Hupfer et Dollan, 2003), et améliorer la dégradation de la matière organique avec 
libération concomitante d'éléments nutritifs (Sand-Jensen et al., 1982; Kemp et Murray, 1986; Caffrey 
et Kemp, 1991).  
D’un autre côté, de nombreux auteurs ont souligné que même avec des systèmes racinaires très peu 
développés, les macrophytes submergés enracinés, sont capables d’absorber et de piéger de manière 
significative l’azote et le phosphore des sédiments (Barko et al., 1988; Chen et Barko, 1988) et sont 
donc à l'origine d'une grande partie de la perte d’azote et de phosphore observée dans la colonne d'eau 
et les sédiments au milieu de l'été.  
Enfin, le rôle des macrophytes dans l’accumulation, la concentration ou la dégradation des 
contaminants, et donc dans la phytoremédiation des eaux, a été de nombreuses fois démontré 
(Newete et Byrne, 2016; Li et al., 2018; Lu et al., 2018; Souza et Silva, 2019). Selon Mohamed 
(2017), certaines cyanobactéries dominant les masses d’eau eutrophes produisent des cyanotoxines 
avec lesquelles certains macrophytes submergés (e.g. Lindernia rotundifolia, Hygrophila stricta et 
Cryptocoryne crispatula) peuvent interagir de différentes manières, notamment par bioaccumulation et 
biotransformation de ces substances. Certaines espèces de macrophytes sont considérées comme des 
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« sentinelles » en raison de l’accumulation de contaminants biodisponibles dans leurs tissus, pouvant 
être mise à profit à des fins de diagnostic environnemental (Gerhardt, 2011).  
2.1.2. Effets sur l’hydromorphologie 
Les espèces submergées et ancrées au substrat revêtent d’autant plus une importance particulière 
dans les cours d’eau qu’elles peuvent influer sur le débit si elles forment des tapis denses, par 
stabilisation des conditions de l’écoulement, en ralentissant considérablement le courant ou en le 
déviant au sein des herbiers (Vermaat et al., 2000; Bennett et al., 2002; Cotton et al., 2006; Meire et 
al., 2014). Plus précisément, Wharton et al. (2006) ont observé des baisses de vitesse à l’intérieur des 
herbiers, tandis qu’entre ces herbiers, les vitesses sont accrues (Figure 4). Le ralentissement des 
vitesses dans un chenal fortement colonisé peut également s’accompagner d’une hausse des hauteurs 
d’eau et des températures (Wilcock et al. 1999). De fait, de nombreuses études décrivent les micro-
turbulences engendrées par la végétation au sein des herbiers et à leur périphérie (Löpez et Garcia, 
2001; Green, 2005; Järvelä, 2005; Naden et al., 2006).  
Figure 4. Schéma d’un profil vertical de rivière montrant l’effet des herbiers sur la vitesse du courant. 
Modifié d’après Willis et al. (2017). 
Ce ralentissement du courant par les macrophytes se traduit par une sédimentation intra-herbiers 
(Haslam, 1978), contribuant ainsi à la réduction de la charge en matières en suspension dans l’eau 
(Madsen et al., 2001; Newell et Koch, 2004; Carr et al., 2010), à la stabilisation des fonds et des 
rives, les protégeant ainsi de l’érosion, face aux contraintes hydrauliques (Vermaat et al., 2000; 
Madsen et al., 2001; Oguz et al., 2013). La sédimentation, associée à une minéralisation et/ou 
bioturbation (i.e. remaniement du sédiment par les organismes) va favoriser l’absorption de nutriments 
disponibles (Barko et James, 1998), et participe à la modification des habitats (Madsen et al., 2001) 
(Figure 5).  
Figure 5. Modèle conceptuel des effets directs et 
indirects des macrophytes sur le mouvement de 
l'eau et la turbidité. Modifié d’après Madsen et 
al. (2001). 
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Par conséquent, les macrophytes sont considérés comme des organismes-ingénieurs, car ils sont 
capables de contrôler directement ou indirectement la disponibilité en ressources pour eux et les autres 
espèces, en provoquant des modifications de leur biotope (Carpenter et Lodge, 1986; Jones et al., 
1996, 1997). 
2.1.3. Effets sur les biocénoses  
L'influence des espèces de macrophytes sur les populations et les communautés a été largement 
étudiée pour une grande diversité d’organismes. En 2004, Scheffer décrit même les herbiers de 
macrophytes comme « une forêt luxuriante pleine de biodiversité ».  
La végétation aquatique est d’une grande importance pour un large éventail d'organismes en tant que 
ressource alimentaire importante : en moyenne, environ 10 % de la production annuelle est 
consommée par des herbivores et les 90 % restant sont utilisés dans les réseaux trophiques comme 
détritus organiques au moment de la senescence des macrophytes (Lodge, 1991; Cronin, 1998; 
Cebrian, 1999). Si certaines espèces herbivores s’accommodent de différentes espèces végétales, 
d’autres ne vont consommer que quelques espèces, voire qu’une seule.  
Les macrophytes favorisent aussi la diversité des espèces en servant eux-mêmes de support pour 
d’autres organismes, notamment de nombreuses espèces d'algues, de bactéries, etc. qui constituent le 
périphyton (van Donk et van de Bund, 2002), source de nourriture pour de nombreux invertébrés 
(Newman, 1991). 
Leur rôle d’habitat ou d’abri pour la faune aquatique (zooplancton, macroinvertébrés, poissons, 
oiseaux…) contre le courant et/ou de nombreux prédateurs est aussi reconnu depuis longtemps, en 
fonction de la densité, de la morphologie, et de la répartition des macrophytes (Carpenter et Lodge, 
1986; Søndergaard et al., 1996; Jeppesen et al., 1998; Klaassen et Nolet, 2007; Kouamé et al., 2010, 
2011; Ferreiro et al., 2011; Schultz et Dibble, 2012). Les hydrophytes à feuilles profondément divisées 
(e.g. Myriophyllum sp, Ceratophyllum sp, etc.) offrent notamment une capacité d’accueil pour les 
invertébrés supérieure à celle d’autres macrophytes à feuilles moins découpées (Diehl et Kornijów, 
1998). Certains auteurs ont même démontré que les macrophytes ont une influence sur la distribution 
spatiale des organismes aquatiques, tels que le zooplancton et les poissons (Lauridsen et Lodge, 1996; 
Schindler, 1999; van Donk et van de Bund, 2002), en plus de la médiation des interactions trophiques 
(Piana et al., 2006; Jeppesen et al., 2007).  
Aujourd’hui, les proliférations estivales de phytoplancton d'eau douce (principalement des 
cyanobactéries) sont devenues de plus en plus préoccupantes pour la qualité de l'eau (Paerl, 1988; 
Paerl et Fulton, 2006). Elles sont principalement dues à une charge excessive de nutriments (Paerl, 
1988). Or, la réduction de l’azote inorganique dissous et du phosphore réactif soluble par les 
macrophytes, confèrerait à ceux-ci une capacité à inhiber la croissance du phytoplancton en eau 
douce (Jasser, 1995; Guo-feng et al., 2014; Dai et al., 2017; Mohamed, 2017). Également, l’ombrage 
par les macrophytes contribue à inhiber le développement du phytoplancton (Mulderij et al., 2007).  
De plus, le potentiel allélopathique (i.e. libération des composés chimiques dans l’environnement, qui 
ont un effet inhibiteur ou stimulant ; Rice, 2012) de certains macrophytes submergés (Hu et Hong, 
2008; Gao et al., 2017; Mohamed, 2017) pourrait être utilisé en tant qu’outil de contrôle de la 
prolifération des algues et de gestion des écosystèmes aquatiques (Mjelde et Faafeng, 1997; Hu et 
Hong, 2008; Moreno, 2011; Ghobrial et al., 2015; Gao et al., 2017; Gharbia et al., 2017). En 
particulier, Pakdel et al. (2013) suggèrent que les macrophytes dotés de ce potentiel pourraient limiter 
la prolifération de phytoplancton dans les systèmes dominés par les cyanobactéries. Globalement, 
plusieurs espèces de Potamogeton, Elodea, Ceratophyllum et Myriophyllum se sont révélées avoir ce 
potentiel contre des épiphytes algaux et cyanobactéries (Hasler et Jones, 1949; Mjelde et Faafeng, 
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1997; Erhard et Gross, 2006; Vanderstukken et al., 2011, 2014; Zhang et al., 2011; Švanys et al., 
2014). Ainsi, l’ensemble de ces travaux suggère le maintien ou l’implantation de macrophytes comme 
stratégie de gestion efficace du phytoplancton, notamment dans les masses d’eau peu profondes 
sujettes à l’eutrophisation.  
Par conséquent, au regard des nombreux rôles écologiques et services écosystémiques qu’ils rendent, 
les macrophytes peuvent être considérés comme des espèces clé de voute des hydrosystèmes. Ainsi, 
une perte de biodiversité indigène ou une modification des assemblages de macrophytes pourraient 
nuire à la productivité et à la durabilité des écosystèmes, entraînant d’importantes conséquences 
écologiques et socio-économiques. Ils suscitent donc de forts enjeux de conservation.  
2.2. Impacts des forts développements des végétaux aquatiques submergés  
Les macrophytes sont présents de manière naturelle dans les hydrosystèmes et il est normal que leur 
taux de croissance fluctue au fil des saisons et des années. Toutefois, on constate depuis quelques 
années, que durant la période estivale (avec la hausse des températures et la diminution de la vitesse 
du courant et de la profondeur de l’eau), certaines espèces, notamment les submergées, prolifèrent, 
entraînant des conséquences importantes pour le fonctionnement des écosystèmes (Fleming et Dibble, 
2015). En effet, à partir d’un certain seuil d’abondance, les plantes aquatiques peuvent nuire aux 
fonctions de l’écosystème et services écosystémiques qui en résultent (Kelly et Hawes, 2005; Zhang et 
Boyle, 2010).  
Les forts développements peuvent entraîner une forte réduction de la vitesse de l’eau par 
augmentation de la résistance à l’écoulement qui peut conduire à un réchauffement des eaux de 
surface, à la création d’un gradient thermique vertical (les températures étant plus froides en 
profondeur dans l’herbier), voire à une diminution de l’oxygène dissous, par limitation des échanges 
atmosphériques avec l’eau (Unmuth et al., 2000). Elles peuvent donc d’autant plus contribuer à 
l'anoxie nocturne durant l’été, du fait d’une augmentation de la respiration par la hausse des 
températures, en particulier dans les zones lentiques, peu profondes où la stratification de la colonne 
d'eau a plus de chances de se produire, ce qui peut conduire à la mortalité de la faune aquatique, 
comme les poissons (Smale et Rabeni, 1995; Bunch et al., 2015).  
La fermeture des milieux dans de telles situations est aussi une conséquence directe de l’« excès » de 
biomasse. En milieu hypereutrophe, ces fortes biomasses peuvent entraîner une crise dystrophique 
sur le long terme. En cas de fortes charges en ammonium, une modification du pH en rivière lente 
entraînerait également une libération d’ammoniac dissous hautement toxique pour les autres 
groupes biologiques, notamment l’ichtyofaune (toxicité aiguë) (Haury et Baglinière, 1996).  
Ces fortes biomasses vont également causer des problèmes pour les gestionnaires et acteurs de 
l’eau et des milieux aquatiques (eaux stagnantes, colmatage des prises d’eau des centrales nucléaires 
en cas d’arrachage des herbiers par les crues, etc.) (Jadhav et Buchberger, 1995; Bunn et al., 1998; 
Sand‐Jensen et Pedersen, 1999; Stephan et Gutknecht, 2002). Du point de vue des usagers, les 
proliférations de macrophytes peuvent occasionner une gêne pour la navigation et les activités 
nautiques (canoë, kayak, etc.) (Martin, 2017), et/ou provoquer des odeurs désagréables lors de la 
décomposition des herbiers (Gray, 2008). L’ensemble de ces phénomènes suscite d’autant plus des 
inquiétudes auprès du public, qui pense qu’une pollution/contamination des eaux est en cause, ou que 
ces proliférations entraînent une dégradation de la qualité du milieu (Mugnier, 2016). 
Ainsi, la simple présence d’herbiers de macrophytes est souvent décriée et perçue comme une 
nuisance pour les milieux aquatiques par les acteurs de la gestion de l’eau et les usagers, pouvant 
conduire à des interventions de gestion inadaptées. Par exemple, pour éviter ces effets négatifs, la 
végétation aquatique peut être enlevée mécaniquement par arrachage ou faucardage, généralement à 
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un coût important (Dawson, 1989; Bal et Meire, 2009), et pouvant entraîner une importante remise en 
suspension de sédiments (Greer et al., 2017) dont la re-déposition peut avoir des conséquences 
écologiques négatives pour les invertébrés et les poissons (Garner et al., 1996; Kemp et al., 2011).  
Par conséquent, un enjeu scientifique aujourd’hui est d’abord de proposer un regard différent sur les 
espèces de macrophytes qui peuplent les hydrosystèmes, et de développer les recherches surtout sur 
leur biologie, et écologie, indispensables pour prévenir une prolifération excessive des macrophytes, 
ou plus généralement, au regard des nombreux enjeux de conservation, anticiper la dynamique des 
macrophytes, qu’elle soit régressive ou progressive, dans l’optique d’une gestion adaptée des 
hydrosystèmes fluviaux.  
B. DETERMINISME MULTIFACTORIEL DES ASSEMBLAGES DE MACROPHYTES SUBMERGES 
DANS LES COURS D’EAU 
En rivière et grand cours d’eau, les macrophytes submergés sont souvent abondants (en particulier 
dans les zones de rives, annexes fluviales, etc.). Des patrons de végétalisation distincts sont observés, 
allant d’une couverture végétale continue à une couverture végétale hétérogène, sous forme de patchs, 
variant selon des tendances saisonnières et pluriannuelles (O’Hare, 2015). 
A l’échelle spécifique, des cycles annuels de biomasse sont observés avec une croissance abondante à 
partir du printemps et une biomasse maximale pendant les mois d'été dans les zones climatiques de 
latitude moyenne (Dawson, 1976; Hasan, 1988; Clarke, 2002; Silva et al., 2009). Ces pics de biomasse 
sont suivis par un dépérissement du matériel végétal (mortalité par sénescence) lors de la baisse des 
températures survenant durant la période automnale, moment à partir duquel la biomasse aérienne 
disparaît presque complètement (Battle et Mihuc, 2000; Menéndez et al., 2003). Au début de la saison 
de croissance, le stockage racinaire des substances de réserve (carbohydrates, nutriments) accumulées 
tout le long de l’année précédente, est mobilisé pour le développement de la biomasse aérienne au 
printemps (phénomène de translocation) (Madsen, 1991). Au fur et à mesure que la saison de 
croissance progresse, les glucides provenant de la photosynthèse sont acheminés vers les organes de 
stockage (e.g. rhizomes, racines, tubercules, etc.) jusqu'à atteindre des niveaux élevés dans les organes, 
pendant une période d'hivernage prolongée (Madsen et Owens, 1998). L'hivernage des plantes se 
réalise via des graines pour les espèces annuelles, alors que pour les plantes vivaces, diverses 
diaspores végétatives, et souvent aussi tout le système racinaire, persistent pendant l'hiver (organes de 
dormance). Cette étape est cruciale pour le déroulement de la vernalisation (traitement au froid des 
racines tubéreuses/pousses) avant la reprise printanière et l’initiation de la floraison. 
La saisonnalité observée s’exprime par une succession de pics de recouvrement sur un même 
hydrosystème. A la fin du printemps, les hydrophytes submergés sont les premiers à apparaître. Puis, 
ils sont suivis au cours de l’été par l’extension des grands potamots et des lentilles d’eau. Selon la 
température estivale, il est également possible d’observer la prolifération d’algues vertes ou jaunes 
filamenteuses (Haury et Gouesse Aïdara, 1999). Par ailleurs, certaines espèces ont une occurrence 
restreinte à quelques semaines (e.g. les Lemna) ou bien encore des floraisons restreintes, voire 
occasionnelles, comme Ceratophyllum dermersum.  
Sur des cycles pluriannuels, la composition en espèces peut changer du fait des modifications des 
paramètres environnementaux contrôlant la croissance ou la disparition des macrophytes (Wiegleb et 
al., 2014). Par exemple, des espèces tolérantes à un stress peuvent être remplacées par des espèces 
plus compétitives. Des successions écologiques (i.e. évolution de stades pionniers vers des stades 
matures) telles que définies par le Patch Dynamics Concept de Pickett et White (1985), repris plus tard 
par Townsend (1989), peuvent également avoir lieu, avec des stades pionniers en général plus 
productifs que les stades matures. 
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Outre l’aspect temporel, la distribution spatiale des communautés en cours d’eau est plus complexe et 
fait appel à une multitude de facteurs, qui varient continuellement dans le temps et l'espace (Gleason, 
1926). En effet, à l’échelle locale, divers facteurs physiques, chimiques et biotiques vont former un 
réseau complexe d’interactions, déterminant la structure et le fonctionnement d’un système. 
L’importance de ces paramètres, la nature de leurs relations (synergie, antagonisme, indépendance) et 
la relative prépondérance des interconnexions varient d’un cours d’eau à un autre.  
Alors que la littérature scientifique accorde une attention considérable à la dynamique des 
communautés de macrophytes dans les lacs, les communautés fluviales ont été relativement négligées 
(Sand‐Jensen et al., 1989; Riis et Biggs, 2003a; Hilton et al., 2006). Une synthèse des connaissances 
actuelles sur les facteurs contrôlant l’état des macrophytes dans les cours d’eau des milieux tempérés 
et sur leur fonctionnement est présentée ci-après. 
1. Facteurs physiques 
1.1. Lumière 
La lumière est souvent considérée comme le facteur physique majeur déterminant la croissance et la 
répartition des macrophytes submergés dans le temps et l’espace (Sculthorpe, 1971; Van et al., 1976; 
Barko et Smart, 1981, 1986; Barko et al., 1982; Bowes et Salvucci, 1989; Zimmerman et al., 1994; 
Schneider et al., 2006; Zhu et al., 2008).  
En particulier, elle est cruciale dans la réalisation de la photosynthèse des macrophytes (Olesen et 
Sand-Jensen, 1993; Kirk, 1994) car elle fournit l’énergie nécessaire au transport d’électrons, et conduit 
par la suite, à la production d’énergie chimique et à la fixation du carbone.  
Le déclenchement de certaines phases du développement est très sensible aux variations de 
photopériode (i.e. durée et quantité de lumière cumulée au cours d’une journée). En particulier, la 
production d'organes de reproduction végétative tels que les tubercules ou les turions est favorisée 
chez certains hydrophytes par un raccourcissement de la durée du jour (Bowes et al., 1979; Spencer et 
Anderson, 1986, 1987). Par ailleurs, l’intensité lumineuse, variant quotidiennement et au cours des 
saisons, influence fortement les changements quotidiens et saisonniers de biomasse (Kelly et al., 1983; 
Haury et Gouesse Aïdara, 1999).  
Également, la morphologie, la composition des espèces et la distribution des macrophytes submergés 
dépendent en grande partie des conditions d'éclairement dans l'eau, de sorte qu'une quantité suffisante 
de lumière atteint les tiges et les feuilles des macrophytes (Koch, 2001; Michael Kemp et al., 2004).  
La disponibilité de la lumière dépend de l’atténuation exponentielle de l’intensité lumineuse le long de 
la colonne d’eau (Figure 6) d’après la loi de Beer-Lambert (i.e. relation qui relie l’atténuation d’un 
faisceau de lumière aux propriétés des milieux qu’il traverse) (Carr et al., 1997; Köhler et al., 2010). 
Elle va donc déterminer la profondeur maximale d’établissement d’une espèce submergée en 
fonction de sa phénologie et de son mode de croissance (Spence et Chrystal, 1970; Van et al., 1976; 
Barko et Smart, 1981; Bowes et Salvucci, 1989; Best et al., 2001; Imamoto et al., 2007). Cependant, 
grâce à leurs ajustements morphologiques et physiologiques particuliers, les espèces submergées 
peuvent s’adapter à différentes profondeurs (Fu et al., 2014). L’atténuation de la lumière est aussi liée 
à la transparence de l’eau (Chambers et Kaiff, 1985; Hudon et al., 2000), elle-même dépendante des 
propriétés optiques de l’eau (couleur de l’eau, liée aux substances en solution) et de la concentration 
de particules en suspension (organiques ou inorganiques) présentes dans la colonne d’eau (Sculthorpe, 
1967; Kirk, 1994), qui peuvent limiter la production primaire (Karlsson et al., 2009; Thrane et al., 
2014) et inhiber en particulier la croissance des macrophytes (Haslam, 1978; Barko et al., 1982; Sand-
Jensen, 1989). L’augmentation de la charge trophique (et donc de l’atténuation de la lumière) dans un 
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écosystème aquatique limitera alors les potentialités de colonisation par les macrophytes (Lehmann et 
Lachavanne, 1997; Lehmann et al., 1997).  
 
A cette atténuation par la colonne d’eau peut s’ajouter l’auto-ombrage, limitant la production de 
biomasse de la plante (Nielsen et Sand-Jensen, Kaj, 1989; Frodge et al., 1990). En effet, la flexion de 
la plante en fonction de sa hauteur et du courant peut empêcher la lumière d'atteindre les parties 
inférieures de la plante. Également, l’ombrage peut être causé par (i) la présence d’épiphytes (Ham et 
al., 1981; Flynn et al., 2002; Hilton et al., 2006), (ii) la hauteur de la ripisylve et sa distance par 
rapport à la berge (Ham et al., 1982; Wright et al., 2003), ou bien encore (iii) la présence d'autres 
macrophytes submergés et un peuplement dense de macrophytes (Sculthorpe, 1967; Ham et al., 1981). 
L’ombrage occasionné peut entraîner une diminution de la biomasse totale (aérienne et racinaire), de 
la surface des feuilles et de leur nombre (Grimshaw et al., 2002).  
  
La disponibilité de la lumière dans un milieu conditionnant directement la production biologique, elle 
est donc un facteur limitant pour les macrophytes. Toutefois, tous les macrophytes n’ont pas les 
mêmes exigences en terme de lumière selon leur appartenance à différents types ou groupes 
biologiques (Van et al., 1976; Bowes et Salvucci, 1989).  
1.2. Température  
La température de l’eau joue un rôle prépondérant dans la croissance des macrophytes et 
l’établissement d’une espèce donnée. Elle est liée à la profondeur, au rayonnement global, à la 
température de l’air et à l’alimentation par les eaux souterraines. La température agit de façon cyclique 
sur les végétaux aquatiques, en raison de ses variations journalières et saisonnières, en fonction des 
exigences thermiques des espèces. Toutefois, les espèces submergées sont moins exposées à ces 
fluctuations journalières et saisonnières que les espèces flottantes et les amphiphytes, du fait de leur 
position dans la colonne d’eau (Santamaría, 2002). 
Au niveau des processus métaboliques, la photosynthèse et la respiration sont deux mécanismes 
dépendant de la température (Titus et Adams, 1979; Barko et Smart, 1981). Les réactions chimiques 
liées à des activités enzymatiques sont stimulées par la température dans une gamme qui dépend des 
exigences thermiques des espèces (Short et Neckles, 1999) et de l'acclimatation aux conditions 
actuelles. Par ailleurs, la température de l’eau intervient dans le cycle de développement, mais aussi 
dans la sélection des espèces et de leur développement saisonnier (Barko et Smart, 1981; Barko et al., 
1982; Madsen et Brix, 1997).  
Elle peut modifier aussi la phénologie de la plante en conditionnant la levée de dormance (Handley et 
Davy, 2005), la germination de tubercules (Haller et al., 1976), la période de floraison (Dawson, 1980; 
Figure 6. Schéma des facteurs d’atténuation de la 
lumière au sein de la colonne d’eau. Modifié 
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Thackeray et al., 2010), la durée de saison de croissance (Moeller, 1980), mais aussi la formation 
d’organes de réserve (Haag, 1979; Winston et Gorham, 1979; Sastroutomo, 1980). Thornley et 
Johnson (1990) ont notamment démontré que le déclenchement de la croissance chez les plantes était 
fondé sur l’accumulation d’unités thermiques ou degrés-jours (degree-day hypothesis). En effet, 
l’histoire thermique des racines tubéreuses et la photopériode jouent un rôle crucial dans la floraison 
de certains macrophytes. La vernalisation anticipe la germination, la formation de rosettes foliaires et 
la floraison chez Ranunculus (Meynet, 1993). Cela a été attribué à la nécessité d'une période froide 
pour briser la dormance végétative estivale dans les racines tubéreuses, comme dans les conditions de 
croissance naturelles (Kamenetsky et al., 2005). 
Enfin, à une plus large échelle, la température détermine la distribution saisonnière et longitudinale 
des macrophytes au sein des cours d’eau. Pour Barko et Smart (1981) la température de l’eau est le 
facteur climatique le plus important affectant la distribution mondiale des plantes aquatiques. Leurs 
résultats suggèrent que la vaste étendue latitudinale de Myriophyllum spicatum en Amérique du Nord 
pourrait être liée à la large tolérance thermique de cette espèce. Également, des variations de 
température d'une masse d'eau entraîneraient des modifications de la composition de la communauté 
de macrophytes (Gallup et Hickman, 1975). Cependant, il existe encore très peu d’études portant sur 
l'influence de la température sur la distribution des différentes espèces de macrophytes, la structure et 
la composition des communautés des rivières.  
1.3. Hydromorphologie 
1.3.1. Hydrodynamique 
De nombreux auteurs ont montré que la distribution, l’abondance des macrophytes et la composition 
des communautés qu’ils constituent dans les rivières étaient déterminées par les conditions 
d’écoulement (Haslam, 1978; Madsen et al., 2001; Riis et Biggs, 2003b; Breugnot, 2007). 
Récemment, Franklin et al. (2008) dans leur méta-analyse, ont montré les diverses influences de 
l’hydrodynamique sur les macrophytes, contrôlant les processus de perte et de production de 
biomasse. 
Dans ces études, la vitesse du courant était largement considérée comme le principal facteur de 
régulation des macrophytes aquatiques, par son action sur la distribution, la composition des 
communautés, ainsi que sur la morphologie, la production et le métabolisme des espèces. 
Il a été notamment avancé que si les diaspores ne sont pas limitantes, la vitesse du courant pourrait 
déterminer entièrement les espèces présentes dans un écosystème et leurs performances (Haslam, 
1978; Riis et Biggs, 2003b). En effet, la vitesse du courant a un effet indirect sur la photosynthèse et la 
nutrition des espèces, par son interaction avec la couche limite de diffusion (i.e. mince film d’eau <1 
mm recouvrant la surface immergée des macrophytes (Jørgensen et Revsbech, 1985)) qui favorise le 
flux de substances dissoutes vers la plante (Nishihara et Ackerman, 2009; Nepf, 2012) : les taux 
d'absorption photosynthétique et nutritive des macrophytes d'eau douce sont positivement corrélés à la 
vitesse du courant pour les faibles vitesses (<0,1 m.s− 1) (Madsen et al., 1990, 2001; Marshall et 
Westlake, 1990). A vitesse modérée (entre 0,3 et 0,5 m.s-1), les macrophytes vont d’autant plus profiter 
du renouvellement de l’oxygène ainsi que d’une réduction du réchauffement des eaux associée à de 
fortes intensités lumineuses et à des températures de l’air élevées (Riis et Biggs, 2003b). 
Lorsque la force du courant est importante (>1 m.s.-1), elle conduit généralement à l’arrachage foliaire, 
ou à la rupture de la tige, voire jusqu’à l’arrachage total de la plante (i.e. déracinement de celle-ci) ; les 
macrophytes ne sont alors présents qu'en quantités négligeables ou sont totalement absents (Butcher, 
1933; Chambers et al., 1991; Madsen et al., 2001; Riis et Biggs, 2003b; Riis et al., 2008) 
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Les dommages mécaniques occasionnés par la vitesse du courant vont toutefois dépendre de la 
capacité de résistance à la traction et aux forces de cisaillement créées par les turbulences, celle-ci 
étant corrélée à la morphologie (taille, souplesse des tiges et organes d’ancrage adaptés) des espèces 
(Haury, 1992; Madsen et al., 2001). Toutefois, la modélisation de l’effet de l’écoulement sur des 
macrophytes submergés ont montré qu’avant d’atteindre des vitesses limites d’arrachage, certaines 
plantes se déforment de manière à être parallèles au courant et à réduire les frottements (Sand‐Jensen, 
2003; Asaeda et al., 2005). D’autres espèces, comme Myriophyllum spicatum peuvent également 
casser (Schutten et al., 2005). A contrario, les espèces les plus sensibles aux effets de l’augmentation 
de la vitesse sont celles ayant une résistance à l’écoulement élevée et une faible capacité d’ancrage 
(Haslam, 1978). La figure 7 résume les interactions entre le substrat, les macrophytes et les 
écoulements ; ces derniers étant eux-mêmes directement modulés par la croissance des plantes 
(§A.2.1.2).  
Outre les variations temporelles des écoulements (annuelles et interannuelles), les écoulements sont 
rarement uniformes et homogènes au sein des cours d’eau (longitudinalement, latéralement et 
verticalement) et présentent localement des zones de recirculation ou des zones de stagnation (e.g. au 
sein de bras morts) (Riggs et Harvey, 1990). Pour un débit donné, il y a une distribution inégale des 
vitesses de courant en fonction de la profondeur, de la rugosité du fond du lit et des berges. La 
variabilité spatiale s’exprime aussi à travers les modifications des vitesses de courant qui sont plus 
importantes dans le chenal central et sous la surface que sur les bords et près du fond (Breugnot, 
2007). De plus, les fluctuations du niveau de l’eau peuvent alors à leur tour influer sur la distribution, 
la richesse spécifique et la croissance des macrophytes submergés (Hudon, 1997; Riis et Hawes, 2002) 
en modifiant la profondeur, et le schéma saisonnier de disponibilité de la lumière et de la température 
de l’eau. Ces fluctuations sont donc importantes pour le maintien d'une diversité de macrophytes 
aquatiques en plans d’eau et en rivières (Hudon, 1997; Ferreira et Stohlgren, 1999; Leyer, 2005).  
Le régime hydrologique d'une rivière, dépendant de la vitesse et de la section mouillée (elle-même 
liée au niveau d’eau) est ainsi considéré comme ayant une influence indirecte sur la végétation, 
affectant à la fois les espèces présentes, leur croissance et leur abondance, ainsi que le succès des 
communautés à certaines périodes de l’année (Wilby et al., 1998; Riis et Biggs, 2003b; Riis et al., 
2008). Les espèces végétales présentes dans un tronçon particulier sont celles qui peuvent, à long 
terme, tolérer toute la gamme de débit qui caractérise le tronçon (Haslam, 1978), ou s’adapter à un 
régime hydrologique élevé à certaines périodes de l’année. Par exemple, il existe des travaux 
établissant un lien positif entre la croissance de Ranunculus sp, des débits plus élevés au printemps et 
les crues estivales, du fait d’une élimination des communautés algales concurrentes (Wright et al., 
1982; Wilby et al., 1998). Ainsi, une baisse de débit peut aussi avoir des effets négatifs, même sans 
Figure 7. Modèle d'interactions réciproques entre 
la structure de la végétation, l'écoulement de 
l'eau et la dynamique sédimentaire. Les flèches 
grises indiquent la contribution de la végétation 
au processus de morphogenèse (érosion, 
transport et dépôt des sédiments). La végétation 
modifie la vitesse d'écoulement, la profondeur 
d'écoulement et le régime d'écoulement et elle 
contrôle également la cohésion des sédiments par 
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exondation : elle limite le brassage des eaux et peut donc être nocive pour les espèces qui craignent les 
eaux chaudes et les phénomènes d’hypoxie. Il est aussi probable que la phénologie des plantes puisse 
être fortement affectée par l’écoulement. Par exemple, un fort débit au printemps pourrait causer de 
graves dommages à certaines espèces qui ne seraient peut-être pas affectées si ce phénomène se 
produisait en automne.  
Également, les perturbations hydrodynamiques naturelles majeures qui peuvent survenir en milieu 
fluvial sont notamment le fait de grandes crues au moins de fréquence décennale, tandis que des crues 
moins importantes et plus fréquentes agiront plus comme des perturbations intermédiaires (voire 
comme un stress), telles que définies par Connell (1978). La richesse en espèces devrait être maximale 
à une fréquence et/ou une intensité de perturbation intermédiaire, car les espèces colonisatrices à 
croissance rapide (forte productivité) et les espèces compétitives pourraient coexister (Grime, 1979). 
Toutefois, bien que cette hypothèse soit soutenue par plusieurs auteurs dont Willby et al. (2001), 
Bornette et al. (1998) ont enregistré la plus grande richesse en espèces dans les bras morts à fréquence 
de crue élevée du Rhône. La composition de la communauté devrait quant à elle, évoluer comme suit : 
les espèces résistantes ou résilientes aux perturbations devraient prendre la dominance dans les cours 
d’eau à fréquence élevée de perturbation, alors que dans les milieux à faible fréquence de perturbation, 
des espèces plus compétitrices constitueront une proportion plus importante dans la végétation (Riis et 
Biggs, 2001, 2003a; Mackay et al., 2003). 
Toutes les études réalisées dans ce domaine ont permis de bien progresser durant les dernières 
décennies en ce qui concerne notre compréhension du rôle de l’hydrologie sur l’écologie des 
communautés végétales aquatiques, en particulier sur des petits cours d’eau, des bras morts (car 
reconnectés en période de crue), ou des voies navigables. Or, les données existantes sur les 
interactions entre la vitesse du courant et les espèces montrent de grandes différences entre les rivières, 
les sites, les formes de croissance et les espèces, à la fois dans l'espace et dans le temps (Franklin et 
al., 2008). Cependant, il reste encore des interrogations et des lacunes dans nos connaissances sur 
l’effet des écoulements sur la dynamique des macrophytes dans le chenal principal des grands cours 
d’eau. 
1.3.2. Substrat 
Le substrat va jouer un rôle prépondérant dans l’installation et l’établissement des espèces, 
particulièrement en terme de support d’ancrage (Butcher, 1933; Barko et Smart, 1986; Riis et Biggs, 
2003a; Gurnell et al., 2006). La granulométrie et la stabilité des sédiments sont déterminants pour 
l'enracinement et la fixation des hydrophytes submergés (Anderson et Kalff, 1988; Barko et al., 1991; 
Baattrup‐Pedersen et Riis, 1999; Clarke et Wharton, 2001).  
Ces facteurs sont étroitement liés aux conditions d’écoulement (Marshall et Westlake, 1990; Cotton et 
al., 2006; Wharton et al., 2006). Les espèces possédant des racines superficielles (e.g. Ranunculus 
fluitans) sont alors souvent retrouvées accrochées à des substrats bruts (type dalle, constituée par un 
affleurement de la roche mère), généralement dans les zones plus lotiques, mais peuvent être 
retrouvées également sur des zones de galets à plus faible courant. Des espèces à rhizomes ou à 
stolons (e.g. Potamogeton nodosus, Myriophyllum spicatum) auront besoin d’un substrat plus meuble 
(de type galets et/ou gravier) pour s’y implanter. Elles seront plus sensibles à de forts écoulements, car 
endommagées ou déracinées (Haslam, 1978; Riis et Biggs, 2003a). De surcroît, Baattrup‐Pedersen et 
Riis (1999) ont montré des corrélations positives entre couverture végétale et granulométrie du 
substrat.  
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Ainsi, les variations spatiales et temporelles de l’hydromorphogie des cours d’eau vont caractériser 
l’espace colonisable des macrophytes. Toutefois, ces variations vont également conditionner la 
composition chimique de l’eau et des sédiments, elle-même particulièrement impliquée dans la 
nutrition végétale pour la croissance des espèces, mais aussi dans leur distribution et structuration des 
assemblages. 
2. Facteurs chimiques 
2.1. Carbone 
La production de biomasse peut aussi être limitée par la disponibilité de carbone inorganique 
dissous, essentielle à la réalisation de la photosynthèse, en cas de diminution des taux d'absorption 
par des feuilles submergées (Maberly et Spence, 1983; Madsen et Sand-Jensen, 1991; Sand-Jensen et 
al., 1992; Carr et al., 1997; Jones et al., 2002; Maberly et Madsen, 2002; Raven et Hurd, 2012). En 
outre, les niveaux de dioxyde de carbone disponible fluctuent fortement dans le temps, tant au cours 
des cycles circadiens que annuels : des concentrations plus élevées étant généralement présentes la 
nuit et pendant la saison froide, en raison du métabolisme des organismes phototrophes et des effets de 
la température sur la solubilité des gaz dans l'eau (Maberly, 1985). 
La croissance des plantes peut être en revanche affectée négativement par des concentrations élevées 
de carbone organique, en particulier par des substances humiques. Ces dernières brunifient l’eau et 
atténuent la lumière, ce qui limite la photosynthèse des macrophytes à de plus grandes profondeurs. 
Cela conduit à une diminution de l'abondance des macrophytes et de la diversité des espèces. Le 
carbone organique peut également affecter la réactivité des métaux lourds, la chimie de l'eau et des 
sédiments, ce qui peut affecter les macrophytes indirectement, les exposant à de multiples facteurs de 
stress pouvant avoir des effets opposés (Reitsema et al., 2018). Par ailleurs, quelques études ont 
démontré l’hétérotrophie des macrophytes vis-à-vis du carbone dans des conditions limitantes de 
photosynthèse (Hillman, 1961; Frick, 1994; Nuttens et Gross, 2017; Reitsema et al., 2018). Dans un 
contexte de contamination chimique, notamment par des herbicides inhibiteurs de la photosynthèse, 
l’utilisation de carbone organique par les plantes aquatiques pourrait constituer une alternative 
métabolique clé, permettant à certaines espèces de se développer en milieu pollué. Toutefois, les 
mécanismes physiologiques de l’utilisation du carbone organique dissous par les plantes aquatiques 
restent très peu connus, et les conséquences écologiques de ce type de métabolisme n’ont jamais été 
étudiées. Par conséquent, il existe des interrogations quant à l’utilisation potentielle du carbone 
organique dissous (issu de la décomposition de la matière organique) en cas de contamination 
chimique des milieux par des inhibiteurs de photosynthèse (certains herbicides). Une thèse est 
actuellement en cours au laboratoire d’Ecologie Fonctionnelle et Environnement afin de tester cette 
hypothèse. 
2.2. Nutriments  
La composition nutritive de l’eau et des sédiments influence fortement la dynamique des macrophytes, 
en particulier la minéralisation (i.e. le fait de contenir certaines substances minérales dissoutes) et la 
trophie de l’eau (Harvey et al., 1987; Madsen et Sand-Jensen, 1991; Jones et al., 2002; Mainstone et 
Parr, 2002; Demars et Edwards, 2009). Toutefois, les effets des éléments nutritifs sur les macrophytes 
dans les eaux courantes sont souvent confondus avec les effets synergiques des autres variables 
environnementales (comme le substrat et l’hydrodynamique) qui affectent leur croissance et 
influencent la biodisponibilité des nutriments (Carignan et Kalff, 1980; Demars et Harper, 1998; 
Clarke et Wharton, 2001). 
INTRODUCTION GENERALE 
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En fonction de leurs exigences écologiques, certaines espèces sont inféodées aux milieux oligotrophes, 
d’autres aux milieux riches en éléments nutritifs (Seddon, 1972). L'azote et le phosphore sont les 
deux nutriments les plus susceptibles de limiter la productivité des macrophytes (Nichols et Keeney, 
1976; Carignan et Kalff, 1980; Barko et Smart, 1981; Chambers et al., 1989; Barko et al., 1991). 
Concernant l’azote, Barko et al. (1991) ont mis en évidence que les nitrates et l’ammonium étaient 
utilisés pour la croissance, même si certaines espèces préfèrent l’ammonium comme source d’azote 
(Nichols et Keeney, 1976). Également, d’autres éléments absorbés directement par le feuillage, 
comme les ions calcium, magnésium, sodium et potassium, sont impliqués dans la nutrition végétale 
(Barko et al., 1991). Toutefois, parmi ceux-ci, seuls le potassium et le calcium sont potentiellement 
limitants pour la croissance des macrophytes submergés (Barko et al., 1988; Smith et Barko, 1990), 
étant donné leur rôle respectif dans l’activation d’enzymes du métabolisme énergétique et dans le 
système des carbonates (i.e. système impliqué dans l'absorption du carbone inorganique dissous 
pendant la photosynthèse) (Smart et Barko, 1986).  
Par ailleurs, certains travaux ont établi que la teneur en éléments nutritifs et la texture des sédiments 
pouvaient influer non seulement sur la photosynthèse, l'accumulation de biomasse, l’allocation de 
biomasse au système racinaire (Xie et Yu, 2011; Wang, 2013; Zou et al., 2013), mais aussi sur la 
production de turions et le stockage de réserves (Xie et Yu, 2011). En effet, un sédiment à forte teneur 
en nutriments est favorable à la croissance précoce, à la photosynthèse et à une allocation de la 
biomasse aux parties aériennes, et inversement (Xie et Yu, 2011; Zou et al., 2013). Également, 
l'accumulation de biomasse est plus élevée dans un substrat argileux à forte teneur en nutriments et 
plus faible dans un substrat sableux à faible teneur en nutriments (Wang, 2013).  
Toutefois, dans les grands cours d’eau, si la richesse en ces nutriments peut être un facteur limitant 
dans les zones amont pauvres en éléments nutritifs, son importance est beaucoup plus limitée dans les 
zones aval (plaines). En effet, du fait de l’utilisation des terres à leur périphérie (eaux de lessivage 
agricole, d’usage industriel), les milieux sont le plus souvent eutrophes, et la richesse en nutriments 
n’est alors pas limitante pour les macrophytes (Dodds et al., 1998; Dodds et Smith, 2016). 
Enfin, l’augmentation de la charge trophique (surtout orthophosphates et ammonium) entraîne 
généralement (i) une augmentation de la biomasse et de l’abondance de certains espèces (notamment 
diverses espèces exotiques envahissantes), (ii) une diminution de la diversité spécifique, plus 
précisément une régression des groupements floristiques des milieux oligotrophes (Carbiener et al., 
1990; Riis et Sand‐Jensen, 2001; O’Hare et al., 2018), et ainsi, (iii) un changement de la composition 
de la communauté (Hatton-Ellis et al., 2003). L’augmentation de la charge trophique peut également 
entraîner une prolifération du phytoplancton, d’algues benthiques et épiphytiques, ce qui augmente la 
turbidité de l’eau et inhibe à son tour, le développement, la croissance et l’abondance des macrophytes 
(Sand‐Jensen et Søndergaard, 1981; Sand-Jensen et Borum, 1991; Flynn et al., 2002; Mainstone et 
Parr, 2002; Hilton et al., 2006; Wersal et Madsen, 2011; Dai et al., 2017). Également, des 
concentrations élevées en ammonium peuvent se révéler toxiques et inhiber la croissance (Clarke et 
Baldwin, 2002), surtout lorsque les conditions locales favorisent sa transformation en ammoniac.  
Ces conséquences sur les communautés de macrophytes sont à la base de méthodes de bio-indication 
de la santé des écosystèmes aquatiques (Melzer, 1999; Søndergaard et al., 2010). La richesse 
spécifique et l’abondance des espèces servent à calculer des indices biologiques normalisés définis en 
accord avec la Directive Cadre sur l’Eau (2000/60/CE) : (i) au niveau national, tels que les Indices 
Biologiques Macrophytiques en Rivières (IBMR) (Haury et al., 2006) ou de Lacs (IBML défini par la 
norme NF T90-328) (Chauvin et al., 2014) ; (ii) au niveau européen, tels que le Macrophyte River 
Index (MRI) (Szoszkiewicz et al., 2014) ou le Trophic Index for Macrophytes (TMI) (Schneider et 
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Melzer, 2003) pour les eaux courantes et l’Ecological State Macrophyte Index (ESMI) (Ciecierska et 
Kolada, 2014). 
 
3. Facteurs biotiques 
3.1. Interactions au sein des macrophytes 
Au sein même des communautés de macrophytes, des interactions négatives (compétition) ou 
positives (facilitation) entre plantes ont lieu à l'intérieur et entre chaque groupe taxinomique. 
Dans de nombreux cas, la compétition interspécifique qui s’établit entre les macrophytes joue un rôle 
dans l’équilibre dynamique permettant la coexistence d’espèces de types biologiques souvent 
différents (§A.1.2). Toutefois, dans certains biotopes, la compétition interspécifique peut déboucher 
sur une prise de dominance d’une seule espèce de macrophyte, au détriment des autres espèces, 
pouvant aller jusqu’à la disparition totale d’une espèce végétale. Il est très fréquent d’observer ce 
phénomène chez certaines espèces exotiques et envahissantes, au sein notamment de plusieurs genres 
de plantes submergées appartenant à la famille des Hydrocharitaceae (e.g. les genres Egeria, Elodea 
ou Lagarosiphon) et Halogaraceae (e.g. Myriophyllum) (Evangelista et al., 2014), qui ont pour 
conséquences la perte de diversité indigène et l’altération des habitats (Madsen et al., 1991; Boylen et 
al., 1999; Hulme, 2007; Vilà et al., 2011; Thiébaut et Dutartre, 2012; Thouvenot et al., 2013). La 
compétition interspécifique sélectionne les espèces en fonction non seulement de leur compétitivité 
mais aussi de leur date relative d’installation (une phénologie décalée pour une espèce étant considérée 
comme une stratégie d’évitement de la compétition interspécifique) (Tobiessen et Snow, 1984). Par 
exemple, un développement précoce des espèces flottantes peut alors s'avérer un avantage 
concurrentiel pour celles-ci dans l’accès à la lumière (Sand-Jensen et Borum, 1991).  
Un type de compétition souvent observé à l’échelle intraspécifique et interspécifique, est la 
compétition dite par exploitation, (définie comme la tendance naturelle des individus/espèces 
voisin(e)s à prélever les mêmes ressources et à se développer dans le même espace qu’un(e) autre 
individu/espèce (Grime, 1979)) et notamment, la compétition pour la lumière, ayant des 
conséquences sur la photosynthèse et la croissance des macrophytes (Sand-Jensen, 1977; Sand‐Jensen 
et Søndergaard, 1981; Wilby et al., 1998; Best et al., 2004). Celle-ci est souvent liée à l’ombrage 
occasionné par la biomasse et la taille d’autres plantes formant une canopée sous la surface (Barrat‐
Segretain et Elger, 2004), mais aussi par l’épiphytisme (i.e. biofilm phototrophe sur les macrophytes, 
essentiellement à la surface des feuilles), qui réduisent la disponibilité de la lumière, l’absorption du 
carbone et des nutriments, et limitent ainsi la photosynthèse (Wilby et al., 1998; Flynn et al., 2002; 
Wade et al., 2002; Riis et Biggs, 2003b; Hilton et al., 2006), et la croissance des macrophytes (Sand-
Jensen, 1977; Sand‐Jensen et Søndergaard, 1981). Cependant, l’importance de cette relation est 
apparemment fortement influencée par les conditions environnementales (vitesse du courant, taux de 
renouvellement de la masse d’eau et statut nutritionnel) (Flynn et al., 2002; Wade et al., 2002; Hilton 
et al., 2006).  
A contrario, la facilitation entre macrophytes a souvent été mise en évidence dans le cas d’une 
compétition pour la lumière entre phytoplancton et macrophytes (Gross et al., 2010). Elle dépend de 
(i) la capacité des macrophytes à entrer en compétition pour les éléments nutritifs avec le 
phytoplancton, et donc à augmenter indirectement la disponibilité de la lumière pour les autres 
macrophytes (effet facilitant), mais aussi de (ii) la tolérance des macrophytes à l'ombre de leurs voisins 
végétaux et du phytoplancton, c'est-à-dire leur capacité à bénéficier de la facilitation (réponse 
facilitante). Elle peut ainsi empêcher le déclin de la diversité des plantes aquatiques des écosystèmes 
d'eau douce menacés par l'eutrophisation, confirmant que les processus à l'échelle du voisinage tels 
que les interactions avec les plantes peuvent affecter l'ensemble de la communauté végétale (Scheffer 
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et Carpenter, 2003). Toutefois, Le Bagousse‐Pinguet et al. (2012) ont montré que la protection par 
facilitation était réduite en cas de pression d’herbivorie importante. Plus généralement la cooccurrence 
de stress et de perturbation inhibait les effets des interactions entre les plantes (Le Bagousse-Pinguet et 
al., 2014). 
3.2. Interactions avec d’autres organismes 
Des interactions biotiques ont aussi lieu avec des organismes appartenant à d’autres groupes 
biologiques.  
Comme vu précédemment au §A.1.3, certains organismes peuvent participer à la dispersion des 
diaspores (i.e. par zoochorie) et ainsi participer à la (re)colonisation des habitats, et plus généralement 
à la dynamique spatiale des macrophytes. Également, certaines études ont mis en évidence les 
relations symbiotiques entre les macrophytes et certains champignons mycorhiziens arbusculaires ou 
endophytes bruns cloisonnés présents dans les racines, dont les plantes bénéficieraient pour leur 
croissance grâce à l’amélioration de leur état nutritionnel (augmentation de l’absorption du phosphore 
principalement) (Søndergaard et Laegaard, 1977; Kai et Zhiwei, 2006; Wolfe et al., 2006; Kohout et 
al., 2012). Selon Hart et al. (2003) certains champignons mycorhiziens pourraient également être 
favorables à la croissance d’espèces macrophytiques peu compétitrices par rapport aux espèces 
dominantes et favoriseraient la coexistence interspécifique. Par conséquent des interactions positives 
existent entre les macrophytes et d’autres organismes. 
En revanche, les macrophytes peuvent subir des contraintes biotiques liées au broutage par la faune 
aquatique et terrestre (§A.2.1.3). Pour lutter contre l’herbivorie, les espèces végétales peuvent mettre 
en place différents moyens de protection et notamment des protections d’ordre mécanique (inclusions 
minérales, cuticules ou tissus lignifiés) ou chimique par baisse de la palatabilité des espèces ou de la 
digestibilité de la partie consommée ou par la toxicité liée à lapar production de phénols, terpènes, 
alcaloïdes, etc. (Elger et Willby, 2003; Elger et Lemoine, 2005). De plus, des pertes de biomasses 
peuvent être observées suite à la simple activité (i.e. non consommation) de ces herbivores 
(fragmentation des tiges ou création de canaux internes fragilisant les organes) (Cronin, 1998). Ceux-
ci peuvent également favoriser le développement de pathogènes (champignons…) réduisant la 
surface photosynthétique des hydrophytes et pouvant conduire à la pourriture accélérée des tissus (Van 
Der Velde et al., 1982). 
Outre ces facteurs biotiques naturels, l'influence anthropique joue aussi un rôle dans la dynamique 
des communautés de macrophytes.  
3.3. Altérations anthropogéniques 
Il existe de nombreuses modifications anthropiques des milieux fluviaux qui ont pour conséquences de 
modifier profondément la structure des communautés. 
En effet, la construction de barrages pour le prélèvement ou la rétention d’eau favorise la 
sédimentation et modifie le régime d’écoulement (Madsen et al., 2001; Riis et Biggs, 2003b; Riis et 
Sand‐Jensen, 2006; Franklin et al., 2008). Dans leur étude sur les cours d’eau danois, Baattrup‐
Pedersen et Riis (1999) ont notamment montré que si la couverture totale en macrophytes peut être 
similaire dans les cours d'eau gérés (i.e. gestion du régime d’écoulement) et non gérés, la richesse et la 
diversité des espèces sont plus grandes et la distribution spatiale des macrophytes plus hétérogène dans 
les cours d'eau non gérés. Les divers aménagements constituent notamment des discontinuités amont-
aval aux conséquences multiples tant sur la chimie de l’eau (e.g. réduction du taux d’oxygène dissous, 
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risque d’augmentation du taux de nutriments) que sur l’hydrologie (e.g. vidanges et lâchers, 
régulation/réduction des débits) (Breugnot, 2007). 
La gestion artificielle du niveau de l’eau peut aussi impacter l’équilibre des milieux. Par exemple, le 
maintien de hauts niveaux d’eau peut limiter le développement de la végétation émergée et réduire 
l’accès à la lumière pour certaines plantes submergées sensibles à la lumière (Loiselle et al., 2005; 
Van Geest et al., 2005). De plus, la stabilisation du niveau de l'eau peut réduire la diversité des 
macrophytes, ce qui conduit à des communautés de macrophytes dominées par des espèces 
envahissantes (Keddy et Fraser, 2000). Inversement, les plantes submergées sont particulièrement 
sensibles aux variations brutales du niveau de l'eau (Havens et al., 2004).  
Par ailleurs, l’exploitation accrue des matériaux alluvionnaires pour la construction (extraction 
des granulats) entraîne une modification des substrats et des habitats (Bull et al., 1974; Galay, 1983; 
Erskine et al., 1985; Mathias Kondolf, 1994; Kelly et al., 2005) et peut contribuer à la pollution de 
l’eau (Kamboj et al., 2018). Celle-ci est d’autant plus accentuée par l’enrichissement en nutriments 
causé par le ruissellement des eaux de lessivage agricole et industriel (Jones et al., 2002; 
Mainstone et Parr, 2002) dont les effets sur les macrophytes ont été précédemment discutés (§B.2.2).  
Enfin, en cas de présence de contamination chimique, les xénobiotiques peuvent occasionner des 
stress chimiques pour les organismes et sont susceptibles d’exercer un criblage des communautés en 
fonction de la polluo-sensibilité des espèces (Vaal et al., 1997).  
 
Ces altérations anthropiques peuvent également faciliter les proliférations de macrophytes, et 
particulièrement des espèces exotiques (Bunn et Arthington, 2002), tout en compromettant le maintien 
des espèces indigènes patrimoniales. La gestion des forts développements de macrophytes par des 
moyens mécaniques (faucardage ou arrachage) ou chimiques (herbicides) (Ham et al., 1982; Wilby et 
al., 1998; Madsen, 2000; Hussner et al., 2017) influence à son tour la distribution et la biomasse 
végétale (Wright et al., 1982; Wade, 1994), et peut également altérer la composition et la richesse 
spécifique (Riis et al., 2000; Baattrup-Pedersen et al., 2002; Bunn et Arthington, 2002; O’Hare et al., 
2006). Au Royaume-Uni, il a également été démontré que le type et le moment des coupes peuvent 
avoir un impact significatif sur la réponse de la communauté, les taux de croissance et la productivité 
(Ham et al., 1982). Les macrophytes résilients, coupés ou perturbés régulièrement, présenteraient alors 
des traits caractéristiques essentiels à leur maintien dans les hydrosystèmes fluviaux, à savoir, une 
croissance rapide, une capacité de dispersion élevée, et des cycles de vie courts (Baattrup-Pedersen et 
al., 2002; Riis et Sand‐Jensen, 2006). Des coupes fréquentes vont probablement maintenir les 
communautés à un stade précoce de succession et réduire la probabilité d’exclusion compétitive 
(Baattrup‐Pedersen et Riis, 1999). 
En conséquence de toutes ces altérations anthropogéniques, divers travaux ont constaté au cours des 
dernières décennies une simplification et une homogénéisation des communautés au sein des cours 
d'eau européens (Riis et Sand‐Jensen, 2001; Hatton-Ellis et al., 2003; Baattrup-Pedersen et al., 2013). 
Enfin, Hossain et al. (2017) dans leur méta-analyse ont mis en évidence la vulnérabilité des 
macrophytes au changement climatique, impliquant, entre autres, une hausse des températures et des 
modifications de l’hydrodynamique. Toutefois, très peu d’études se sont concentrées sur l’impact du 
changement climatique sur les communautés d’hydrophytes des milieux fluviaux en milieu tempéré. 
Ainsi, de nombreux facteurs environnementaux abiotiques et biotiques, agissant de façon 
interdépendante à différentes échelles spatiales et temporelles, contrôlent la croissance, l’occurrence, 
la distribution et l’abondance des espèces (Cronin, 1998). Si le déterminisme de l’implantation et de la 
structuration des herbiers de macrophytes commence à être bien connu, il manque toujours à l’heure 
actuelle des outils opérationnels, particulièrement en milieu fluvial, pour comprendre, suivre le 
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développement et la distribution des espèces à grande échelle, mais aussi anticiper les potentielles 
modifications de la structure des communautés en fonction des variations des conditions 
environnementales et des multiples interactions entre les facteurs. C’est dans ce contexte que le projet 
DEMETHER a été construit. 
C. DEMETHER, UNE BOITE A OUTILS POUR APPREHENDER LA DYNAMIQUE SPATIALE ET 
TEMPORELLE DES HERBIERS DES MILIEUX FLUVIAUX 
1. Genèse et présentation générale du projet  
Ce travail de thèse est au cœur du projet interdisciplinaire DEMETHER, mené depuis avril 2017 par des 
membres du laboratoire de recherche d'Ecologie Fonctionnelle et Environnement et de la société Adict 
Solutions, spécialisée dans le développement d’outils d’aide à la décision environnementale, en 
particulier dans le domaine de l’eau. Il s’inscrit dans un dispositif de thèse CIFRE (i.e. de Convention 
Industrielle de Formation par la Recherche). 
Ce projet a pour objectif de développer une boîte à outils permettant de comprendre et prédire la 
dynamique spatiale et temporelle des herbiers de macrophytes submergés, en réponse à 
différents forçages environnementaux, et de l’appliquer en milieu fluvial. Elle intègre 
principalement un modèle mécaniste de végétation aquatique submergée (VAS), et plusieurs outils 
expérimentaux ou numériques indépendants, articulés autour de celui-ci. 
En effet, au cours des dernières décennies, de nombreux modèles mécanistes de végétation aquatique 
submergée ont été développés. La plupart ont été développés et appliqués à des écosystèmes de 
milieux lacustres et marécageux (Berger et Wells, 1999; Muhammetoğlu et Soyupak, 2000; Zhang et 
al., 2015, 2016; Hu et al., 2016) ou de milieux lagunaires (Plus et al., 2005; Giusti et Marsili-Libelli, 
2006). Toutefois, très peu étudient l'effet des conditions hydrodynamiques sur les macrophytes et/ou 
leur effet rétroactif. Par ailleurs, à notre connaissance, il n’existe pas de modèle appliqué en milieu 
fluvial. Dans le cadre de la VAS, les modèles mécanistes s’attachent à transcrire par des fonctions 
mathématiques simples chacun des mécanismes (e.g. processus physiologiques, physico-chimiques) 
impliqués dans la croissance et le développement des macrophytes, la structuration des communautés, 
et leurs interactions avec des facteurs environnementaux. Ainsi, ils permettent de mieux comprendre le 
rôle de chacun des processus (et des facteurs les contrôlant) sur la dynamique des herbiers de 
macrophytes, et ainsi d’évaluer la réponse du système à des modifications de ses conditions 
environnementales. Par ailleurs, ils peuvent aussi donner un aperçu des domaines dans lesquels les 
connaissances scientifiques font défaut et peuvent générer des hypothèses pouvant être vérifiées 
ultérieurement par des expériences (Scheffer et al., 1993). Ainsi, à l’heure où les changements 
environnementaux, les proliférations macrophytiques estivales et les pressions exercées sur les 
ressources en eau deviennent particulièrement préoccupants, le développement de modèles mécanistes 
en milieu fluvial permettant de tester des hypothèses sur les stratégies de croissance des macrophytes 
et de prédire leur dynamique, devient indispensable. 
Bénéficiant d’une participation financière de l’Agence de l’Eau Adour-Garonne (AEAG), la boîte à 
outils du projet DEMETHER a été développée sur un tronçon de rivière de la Garonne moyenne et 
ses principales espèces (et sera appliquée dans un second temps sur deux autres tronçons), au niveau 
de la région Toulousaine, où les proliférations de macrophytes sont particulièrement contraignantes en 
période estivale.  
La conceptualisation de la boîte à outils, et surtout son modèle, fait suite à deux études antérieures 
ayant pour objectif de simuler la dynamique spatiale d’herbiers de macrophytes sur des cycles 
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pluriannuels. Lors de la première étude, le laboratoire avait développé un modèle mécaniste de VAS 
en milieu lagunaire, en collaboration avec le Centre de Recherche pour la Conservation des Zones 
Humides Méditerranéennes de la Tour-du-Valat en Camargue. Il s'agissait de reproduire l'influence de 
variations temporelles de la salinité sur la croissance des zostères naines de l'étang du Vaccarès (sud-
est de la France) (Courty, 2014). Lors de la seconde étude menée par le laboratoire et par Adict 
Solutions, le développement de ce modèle avait été adapté et poursuivi en milieu fluvial, en 
collaboration avec EDF R&D (Chatou). L'objectif était de décrire l'influence des crues morphogènes 
hivernales et printanières de la Garonne sur la dynamique des herbiers de macrophytes présents sur la 
retenue de Malause (Courty et Elger, 2016). Bien qu’un cortège d’espèces soit présent sur cette 
retenue, le manque de données sur les capacités photosynthétiques des différentes espèces n’avait pas 
permis de tenir compte explicitement de l’ensemble d’entre elles dans la modélisation. Les principaux 
paramètres écophysiologiques avaient donc dû être optimisés. Également, dans ces deux précédentes 
études, les interactions entre le régime hydrologique et les herbiers avaient été abordées de manière 
simplifiée, en tenant compte d'une variabilité temporelle de la vitesse, mais non spatiale. Or, les 
variations spatiales d'un paramètre aussi crucial que la vitesse de l'écoulement peuvent fortement 
influencer les processus impliqués dans la dynamique des herbiers (§B.1.3.1). 
Ainsi, dans le cadre du projet DEMETHER, le développement du modèle de VAS a été poursuivi en 
s’appuyant sur les versions précédentes, de façon à :  
(i) Être adapté à des espèces d’intérêt (i.e. des espèces majeures présentes sur le milieu fluvial 
considéré) ; 
(ii) Tenir compte de la dynamique de plusieurs espèces et de leurs interactions ; 
(iii) Améliorer ou intégrer de nouveaux processus pertinents pour les herbiers de milieux 
fluviaux ;  
(iv) Intégrer les variations spatiales et/ou temporelles des conditions hydromorphologiques 
locales (hydrodynamique et substrat) dans le modèle numérique.  
Pour ce faire, divers outils complémentaires du modèle doivent être développés ou adaptés en 
parallèle, permettant de le paramétrer, calibrer ou de l’alimenter en données pour son application. Ces 
outils, une fois intégrés au modèle, permettront à celui-ci de calculer l'évolution spatio-temporelle de 
la biomasse des différentes espèces, en relation avec certains facteurs environnementaux 
précédemment évoqués (§B.), à des résolutions temporelles fines (avec un pas de temps horaire) et sur 
des échelles spatiales de l’ordre de quelques mètres. Grâce à ce dernier, nous serons alors en capacité : 
(i) D’identifier les patrons spatio-temporels dans la dynamique des herbiers et de caractériser 
les réponses des espèces au changement climatique et aux facteurs de stress (biotiques et 
abiotiques) qu’il implique ; 
(ii) D’évaluer les conséquences liées à la prise de dominance de certaines espèces (indigènes ou 
non) ;  
(iii) D’explorer les effets de scénarios de forçages environnementaux (e.g. hausse de la 
température, modification du débit), ou de gestion alternative sur la dynamique spatiale et 
temporelle des herbiers (e.g. programmation de la période / fréquence de faucardage, 
arrachage) ; 
Enfin, en s’inscrivant dans une démarche de gestion adaptative menée par des organismes tels que les 
agences de l’eau, la boîte à outils développée dans le projet DEMETHER pourra orienter et/ou 
appuyer la prise de décision environnementale pour le maintien de la biodiversité végétale aquatique 
et la gestion des proliférations. 
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En étroite collaboration avec la société Adict Solutions, ce travail de thèse permettra de contribuer à 
différentes échelles au développement de la boîte à outils et à son application via la mise en œuvre du 
modèle DEMETHER. La section suivante présente les composantes de cette boîte à outils développées 
dans le projet et dans quelle mesure mes travaux s’intègrent dans celui-ci. 
 
2. Présentation de la boîte à outils et implication de mes travaux de recherche 
2.1. Modèle mécaniste multispécifique de la biomasse submergée  
La boîte à outils s’articule autour d’un modèle mécaniste de croissance multi-espèces, développé 
parallèlement à mon travail de thèse par le laboratoire d’Ecologie Fonctionnelle et Environnement et 
par la société Adict Solutions dans le cadre du projet DEMETHER.  
Le modèle est basé sur les processus écophysiologiques fondamentaux impliqués dans la 
production et la perte de biomasse des macrophytes aquatiques et permet de simuler l’évolution 
temporelle et spatiale des espèces en réponse à la variabilité spatiale et temporelle de forçages 
environnementaux. La biomasse sera simulée sur des échelles de temps annuelles ou pluriannuelles et 
sur un linéaire de Garonne de l'ordre du kilomètre, décrit spatialement à l'aide d’un maillage de points 





Figure 8. Schéma conceptuel du modèle mécaniste de végétation aquatique submergée du projet 
DEMETHER. Les changements de biomasse sont calculés en tout point de l’espace discrétisé par un maillage 
2D. 
Plus précisément, les processus de production de biomasse aérienne inclus dans le modèle sont la 
photosynthèse brute, la translocation des ressources du stock racinaire vers les parties aériennes 
(particulièrement dans la phase de reprise printanière), ainsi que la (re)colonisation par des fragments 
végétatifs. Les facteurs environnementaux interagissant à l’échelle tissulaire, et permettant d’expliquer 
la croissance des modules végétatifs et le développement d’une espèce, comprennent la lumière, la 
température, le carbone et les nutriments (§B.1.1, §B.1.2 et §B.2). Toutefois, la minéralisation et les 
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nutriments n’étant apparemment pas limitants sur la Garonne, le processus photosynthétique sera 
contrôlé par la température de l’eau et la quantité de lumière qui atteint la végétation submergée. Par 
ailleurs, par ses actions directes (ancrage) (§B.1.3.2) sur les macrophytes, le substrat conditionne 
l’établissement d’une plante et sa capacité de résistance à l’écoulement. Le modèle tient compte de 
l’atténuation du rayonnement solaire par divers facteurs contribuant à cette réduction : la hauteur et la 
flexion de la plante en fonction du courant (effet d’auto-ombrage et d’ombrage par la plante voisine), 
la profondeur de la colonne d’eau, ainsi que la transparence de la colonne d’eau (i.e. turbidité), elle-
même liée à la quantité et au type de matière en phase dissoute ou en suspension dans la colonne d’eau 
(§B.1.1).  
Concernant les processus de perte de biomasse aérienne, le modèle mécaniste considère la fraction 
du carbone fixé perdue par la respiration (dépendante de la température de l’eau), la mortalité par 
sénescence et sa variabilité saisonnière, l’allocation d’une partie de la production brute des parties 
aériennes vers les parties souterraines, ainsi que les pertes mécaniques liées à la cassure, voire au 
déracinement de la plante (impliquant dans ce cas également la perte de biomasse souterraine), en cas 
de fort courant. 
 
L’ensemble de ces processus physiologiques sont modélisés à l'aide de relations fonctionnelles 
mathématiques et chacun de ces processus est décliné pour chaque espèce végétale d’intérêt, en tenant 
compte des caractéristiques physiologiques et morphologiques propres à chacune d’elle. Les 
interactions entre espèces, particulièrement les processus de compétition pour la lumière, seront 
implicitement intégrés dans le modèle du fait de la prise en compte des exigences physiologiques des 
différentes espèces et de leur rétroaction sur les paramètres abiotiques de l’environnement (e.g. 
intensité lumineuse). 
Le modèle mécaniste est couplé à un code de calcul des écoulements à surface libre afin d’intégrer 
la variabilité à la fois temporelle et spatiale des conditions hydrodynamiques locales (i.e. d’un site 
d’intérêt) et de mieux tenir compte des effets de l’hydrodynamique sur la végétation aquatique. Les 
simulations hydrodynamiques 2D sont réalisées avec la suite de calcul Telemac2D, développé à 
l'origine par le Laboratoire National d’Hydraulique et Environnement (LNHE) d’EDF R&D et, depuis 
2010, par un consortium d'entreprises. Elles utiliseront des données météorologiques (e.g. 
température de l’air) et hydrologiques à l’amont et à l’aval du site d’intérêt (conditions aux limites). 
Le maillage des simulations (hydrodynamique et d’évolution des biomasses) est défini à partir de 
données bathymétriques et topographiques des berges, auquel sont associées des données spatialisées 
de substrat, qui serviront de données d’entrée au modèle (i.e. des variables indépendantes du temps, 
contrairement aux données de forçage) 
Si la création du maillage et les simulations (hydrodynamique et d’évolution de biomasse) sont 
réalisées dans le cadre du projet DEMETHER parallèlement à la thèse, une part importante de ce 
travail de thèse a consisté en l’acquisition précise de données hydromorphologiques par des 
campagnes de relevés sur le terrain et d’observations in situ. 
2.2. Outils expérimentaux et numériques pour le développement du modèle 
Lors de leur phase de développement, les modèles mécanistes nécessitent d’être paramétrés et calibrés 
à l’aide de données mesurées ou observées. Dans ce projet, les différentes relations fonctionnelles 
décrivant les processus écophysiologiques évoqués (§C.2.1) sont paramétrées à l’aide de données 
expérimentales de laboratoire. Le modèle est lui, calibré à l’aide de mesures de biomasse in situ. 
Les résultats numériques sont ensuite confrontés aux données de terrain afin de valider ou d'affiner la 
transcription formelle ou mathématique des processus sur lesquels le modèle est basé. Ainsi, une 
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première part importante du développement du modèle de VAS (et de ce travail de thèse) repose sur 
l’acquisition de données de biomasse et de paramètres écophysiologiques adaptées aux espèces de 
la Garonne moyenne.  
En milieu fluvial, bien qu'il soit relativement bien connu que les modèles de dynamique des 
macrophytes résultent de l'interaction entre de nombreux facteurs environnementaux et anthropiques 
(§B), la simple utilisation de ces facteurs reste insuffisante pour prédire la distribution des 
macrophytes. C’est ici que le suivi spatialisé de la biomasse submergée (ou des proxys de celle-ci, 
tel que le recouvrement de la végétation) à différentes époques de l’année peut présenter une ressource 
majeure dans l’observation et la compréhension de sa dynamique.  
Aujourd’hui, un enjeu de la recherche appliquée dans l’étude des macrophytes des milieux fluviaux, 
est de développer des outils de suivi automatiques, transposables et efficaces, afin d’acquérir des 
données in situ sur la distribution de la VAS à haute résolution spatiale et temporelle pour capturer les 
variations saisonnières. Ces outils permettront de cartographier la VAS sur de grandes superficies tout 
en limitant les coûts logistiques, humains et financiers. Une fois opérationnels, ils devraient alors aider 
à piloter les actions de gestion environnementale comme, par exemple, dans le cas de projets de 
restauration de la VAS ou, au contraire, de gestion des proliférations (§A.2.2). Ils pourraient aussi 
fournir, à différentes époques, des données de calibration et de validation pour les simulations de la 
dynamique des macrophytes. 
Dans ce contexte, la télédétection (i.e. ensemble des techniques et outils permettant d’étudier à 
distance des objets ou des phénomènes) associée à la modélisation constitue une voie à explorer pour 
le développement d’un outil de cartographie automatique des macrophytes des milieux fluviaux.  
Concernant la paramétrisation du modèle mécaniste, des analyses de sensibilité réalisées sur les 
précédentes versions du modèle mécaniste (§C.1) ont permis de révéler l’importance des paramètres 
écophysiologiques sur la dynamique des macrophytes : dans un régime non perturbé, les paramètres 
les plus sensibles du modèle sont ceux caractérisant les processus de photosynthèse et de 
respiration. Cette constatation était en accord avec les travaux de Garbey et al. (2004).  
Il est donc crucial d’obtenir ces paramètres par des mesures au laboratoire portant sur les activités 
photosynthétique et respiratoire des espèces d’intérêt afin de développer un modèle mécaniste, 
représentatif des milieux fluviaux et adapté aux espèces considérées. Un avantage de ces mesures, est 
qu’elles permettraient de limiter le risque d’erreur lié à la sélection d’une valeur inadaptée pour un 
paramètre physiologique donné.  
Par ailleurs, comme expliqué au §C.2.1, seules l’intensité lumineuse et la température de l’eau sont 
considérées comme les facteurs contrôlant la photosynthèse et la respiration des espèces de la 
Garonne, à l’échelle d’un module végétatif. Par conséquent, l’obtention de ces paramètres nécessite de 
modéliser la réponse photosynthétique et respiratoire aux deux facteurs limitants évoqués. Cette 
étape repose sur le développement en amont d’un outil expérimental d’études des activités 
photosynthétique et respiratoire de la VAS en milieu contrôlé. 
En résumé, une deuxième part importante de ce travail de thèse a consisté à développer les outils 
expérimentaux et/ou numériques d’acquisition de données spatialisées de biomasse et de données 
écophysiologiques.  
Finalement, une fois opérationnels, ces outils et l’ensemble des données acquises (bathymétrie, 
substrat, biomasse et écophysiologie) au cours de ce travail de thèse permettront de contribuer au 
développement et à l’application du modèle DEMETHER (Figure 9).  
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Enfin, chaque outil développé dans ce travail pourra contribuer de façon indépendante à 
l’enrichissement des connaissances sur les caractéristiques physiologiques des plantes et le 
déterminisme de la structure des communautés. En outre, ce travail de recherche apportera une 
réflexion plus large concernant le potentiel de cette boîte à outils et du modèle DEMETHER pour suivre 
la dynamique spatio-temporelle des herbiers, et pour son utilisation pour certaines problématiques 
scientifiques et environnementales, notamment au travers d’une application du modèle dans le cadre 
d’un scénario de changement climatique. Plus généralement, il contribuera à l’avancement des 
connaissances sur le fonctionnement écologique et physiologique de la phytocénose aquatique et sur 
sa réponse aux changements environnementaux liés aux pressions exercées sur la ressource en eau.  
D. ORGANISATION DU MEMOIRE DE THESE 
 
Quatre thématiques se sont dessinées au cours de ce travail de recherche ; elles constitueront les quatre 
grandes parties de ce manuscrit. :  
(i) La première partie (Chapitre I) présentera les espèces submergées d’intérêt et le site d’étude. 
Ce chapitre fournira entre autres des informations sur les caractéristiques 
hydromorphologiques (bathymétrie et substrat) et macrophytiques du site (acquises par 
observations et/ou échantillonnages in situ en 2017), constituant les fondements de tout 
développement de modèle spatialisé de biomasse.  
(ii) Dans la partie suivante (Chapitre II) il s’agira de développer une méthode de cartographie 
automatique de la biomasse végétale submergée à l’échelle d’un tronçon de rivière par 
télédétection pour un suivi régulier in situ. Cette approche reposera sur la mise en relation des 
données spatiales de biomasse observées in situ en 2017 avec des données spectrales issues 
Figure 9. Schéma de la boîte à outils et de son articulation avec le modèle DEMETHER permettant de prédire 
l’évolution spatiale et temporelle de la biomasse submergée des différentes espèces. Les encadrés rouges 
marquent les tâches réalisées dans le cadre de ce travail de thèse.  
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d’imagerie grâce au développement d’algorithmes d’apprentissage automatique (machine 
learning). Le modèle de prédiction établi permettra de suivre la distribution spatiale des 
peuplements de macrophytes pour une période donnée.  
(iii) Le troisième chapitre (Chapitre III) englobera le développement d’un outil expérimental et 
d’une méthodologie pour déterminer l’activité photosynthétique et respiratoire de deux 
espèces submergées de la Garonne en réponse à différentes conditions thermiques et 
lumineuses. Elle permettra d’appréhender leur dynamique de croissance à l’échelle du 
fragment végétatif et l’aptitude compétitive relative des différentes espèces étudiées, au 
travers d’une approche in vitro. Les données obtenues sur le métabolisme des espèces locales 
permettront également de paramétrer les processus physiologiques intégrés dans le modèle de 
VAS.  
(iv) Enfin, dans le dernier chapitre (Chapitre IV), nous nous intéresserons à l’application de la 
boîte à outils grâce au couplage des outils précédemment exposés au modèle de VAS. Plus 
précisément, le modèle mécaniste sera utilisé pour appréhender la dynamique spatiale et 
temporelle des herbiers de la Garonne pour les conditions environnementales 
(météorologiques et hydrodynamiques) de l’année 2017 et pour celles d’un scénario hydro-
climatique défini, dans un contexte de changement global. Les différentes données d’entrée et 
de forçage du modèle seront également décrites afin de mettre en application le modèle.  
Cette partie visera également à identifier et mieux comprendre les facteurs impliqués dans la 
structuration spatiale et temporelle des herbiers, et permettra de mettre en lumière les 
potentialités d’applications du modèle mécaniste, et plus généralement, de la boîte à outils 
DEMETHER. 
Pour finir, la conclusion et la mise en perspective des outils développés permettront d’apporter un 
regard critique global sur les résultats acquis et leur potentialité d’application dans d’autres cas 
d’études. En s’inscrivant dans une démarche de gestion adaptative menée par des organismes tels que 
les agences de l’eau, la boîte à outils développée dans ce projet, ainsi que les connaissances acquises 
lors de son application, pourront, à terme, être valorisées par la société Adict Solutions et par le 
laboratoire d’Ecologie Fonctionnelle et Environnement. 









Chapitre I : 
La Garonne moyenne et ses 
espèces de macrophytes 






































La Garonne moyenne et ses 




Le projet DEMETHER a pour objectif de développer une boîte à outils, articulée autour d’un modèle 
mécaniste pour l’étude de la dynamique des macrophytes submergés des milieux fluviaux. Celui-ci 
est développé et appliqué sur les espèces de la Garonne moyenne présentes sur trois tronçons du 
fleuve d’une longueur d’environ un kilomètre. Le premier tronçon est utilisé pour le développement 
de méthodes et outils d’analyse qui seront appliqués à deux autres tronçons.  
 
Tout développement passe par une phase de conceptualisation basée sur des observations afin de 
faire émerger une description simplifiée du système réel. Cette première phase du projet a donc 
pour objectif d’identifier un certain nombre de caractéristiques du système : la zone à étudier, les 
espèces végétales en présence, les conditions environnementales telles que le régime hydrologique 
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A. LA GARONNE, UN HYDROSYSTEME FLUVIAL D’INTERET 
Située dans le sud-ouest de la France, au sein du bassin Adour-Garonne, la Garonne est l'un des plus 
grands fleuves nationaux. Elle prend sa source dans les Pyrénées espagnoles à 1870 m d’altitude au 
val d’Aran et traverse ensuite quatre départements français (i.e. Haute-Garonne, Tarn-et-Garonne, Lot-
et-Garonne et Gironde) et cinq grandes agglomérations : Saint-Gaudens, Toulouse, Agen, Marmande 
et Bordeaux.  
 
Les méandres viennent butter régulièrement contre la rive gauche et créer une vallée dissymétrique 
avec une rive droite beaucoup plus étendue. Après 647 km, la Garonne se jette dans l’estuaire de la 
Gironde à hauteur de Bordeaux, reliant l'océan Atlantique. Elle draine un bassin versant de 56 000 
km², qui représente 10 % du territoire français (Figure 1) (Steiger et Corenblit, 2000).  
 
La région se caractérise par un climat tempéré 
à dominante océanique dégradée.  
Les hivers sont généralement doux et pluvieux 
; au printemps, de fortes giboulées sont 
fréquentes et abondantes ; les étés sont chauds 
et relativement secs. Au niveau de la région 
toulousaine, les précipitations annuelles 
moyennes sont de 698 mm : le mois le plus sec 
est celui de juillet avec 43 mm, alors que le 
mois de mai enregistre le plus fort taux de 













Figure 1. Carte du bassin hydrograpique (zone bleutée) de la Garonne (Source : SMEAG). 
Figure 2. Diagramme ombrothermique à Toulouse 
(Source : www.climate-data.org). 
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L’influence climatique des régions avoisinantes (notamment des Pyrénées et du Massif Central) se 
répercute sur l’hydrologie de la Garonne. Celle-ci montre des variations de température et de débit 
assez importantes au cours de l’année, avec de fortes crues et des étiages sévères. Le régime 
hydrologique de la Garonne est également très contrasté au niveau spatial. Les débits et les hauteurs 
d’eau augmentent sensiblement de l’amont vers l’aval, avec un débit moyen (ou module interannuel) 
de la partie amont (station de Saint-Béat) de 23,5 m3.s-1 et de l’ordre de 606 m3.s-1 au niveau de la 
partie avale (station de Tonneins) (AEAG, http://www.eau-adour-garonne.fr). Bien que la température 
moyenne annuelle de l’eau soit de 13 °C (associée à un débit moyen de 190 m3.s-1, mesuré à la 
station de Ginestous au nord de Toulouse) elle peut atteindre 25 °C en été, en période d’étiage, avec un 
débit minimal de 30 m3.s-1, ce qui a des conséquences importantes sur les écosystèmes (réduction du 
taux d’oxygène dissous, augmentation de l’eutrophisation, fortes proliférations d’algues et de 
macrophytes, etc.). A l'inverse, en hiver la Garonne moyenne peut atteindre des températures très 
basses, de l'ordre de 0 à 5 °C. Lors de la fonte des neiges au printemps, son débit est alors à son 
maximum (330 m3.s-1) et la température de l'eau avoisine les 5 °C (Stoukov, 2012). 
Par ailleurs, le domaine montagnard pyrénéen nourrit de gros débits qui peuvent provoquer des 
épisodes de crues violentes, morphogènes dans les secteurs aval, comme dans la Garonne moyenne 
toulousaine. La pente dans ce secteur est toujours inférieure à 1 ‰ et la largeur du lit mineur est en 
moyenne de 150 m. Cette portion de la Garonne dite « débordante » s’étend sur une distance d’environ 
90 km de la confluence de l’Ariège (à Portet-sur-Garonne) jusqu’au niveau de la confluence avec le 
Tarn (à Moissac), et traverse entre autres, la ville de Toulouse. Ses principaux affluents sont l’Ariège 
(en amont de Toulouse), la Gimone et le Tarn (au niveau de la retenue de Malause en amont de la 
centrale nucléaire de Golfech) (Valette et al., 2014) (Figure 3). 
 
En aval de Toulouse, la plaine d’inondation devient très large et occupe un espace de 2 à 4 km de 
largeur contre seulement 250 m en amont de Toulouse (Lambert, 1989). Les crues qui ont lieu peuvent 
se produire (i) brutalement au printemps lors d’évènements pluvieux concomitants à la fonte des 
neiges sur les Pyrénées (crues océaniques Pyrénéennes), (ii) de façon torrentielle à l’automne lors 
d'épisodes pluvieux venant du sud-est, associés aux affluents de rive droite (crues méditerranéennes) et 
(iii) s’inscrire dans la durée en hiver (crues océaniques classiques), faisant suite à de longues périodes 
pluvieuses (DREAL, 2015). Ces crues ont un impact direct sur le lit mineur des rivières, leurs abords 












Figure 3. Présentation de la Garonne moyenne toulousaine (encadré rouge). Modifié d’après Valette et al. 
(2014).  
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Parmi les crues marquantes sur la Garonne, trois crues en 2013 (janvier, juin et novembre) et une autre 
en 2014 ont profondément impacté les herbiers de macrophytes submergés, entraînant un arrachage de 
la biomasse sous l’effet des vitesses de courant élevées (Archambeau et Elger, 2014; Courty et Elger, 
2016). 
Au cours du XIXème siècle, divers aménagements du territoire fluvial garonnais ont vu le jour afin de 
gérer la ressource en eau : urbanisation, prélèvements, barrages et seuils, travaux de protection contre 
les crues et inondations (endiguements) et préservation des milieux naturels sont les principaux 
moteurs des évolutions territoriales et de la ressource en eau observés sur la Garonne. Toutefois, 
l'intensification de l'exploitation des ressources en eau douce pour répondre aux besoins en eau (usages 
domestiques et agricoles), et en énergie (e.g. pour le refroidissement des réacteurs de centrales 
nucléaires) d'une population en pleine expansion, notamment autour de l’agglomération toulousaine, 
met de plus en plus en danger la biodiversité et les fonctionnalités de l’hydrosystème garonnais 
(Valette et al., 2014). 
De plus, le changement climatique déjà observé risque d’exacerber ces pressions et de nombreux 
enjeux socio-économiques et environnementaux, à laquelle les gestionnaires de la Garonne doivent 
faire face. Selon le dernier rapport du GIEC (Groupe d'Experts Intergouvernemental sur l'Evolution du 
Climat), nous allons être confrontés à l’horizon 2050 à un réchauffement de la température moyenne 
annuelle compris entre 0,5 et 3,5 °C dans le sud-ouest de la France, selon le scénario d'émission de gaz 
à effet de serre considéré (IPCC, 2018). Par ailleurs, cette tendance sera plus marquée en été, avec une 
fréquence accrue des périodes de canicule et de sécheresse (Agence de l’Eau Adour-Garonne, 2014). 
Pour la ressource en eau, les projections sont plus incertaines et diffèrent selon les modèles prédictifs. 
Toutefois, l’analyse des apports naturels passés met en évidence une évolution tendancielle : les 
températures moyennes de l’eau augmentent régulièrement et même si la baisse des précipitations est 
peu marquée, on peut s’attendre à une diminution des précipitations neigeuses, transformant un régime 
pluvio-nival, comme c’est actuellement le cas sur la Garonne moyenne, en un régime pluvial. 
L’évapotranspiration devrait également augmenter, les débits annuels moyens sont nettement orientés 
à la baisse (entre 20 et 40 % de réduction en moyenne, pouvant atteindre 50 % en période estivale) et 
les étiages estivaux se renforcent sur de vastes portions du territoire, et particulièrement dans la moitié 
Sud-Ouest de la France (Agence de l’Eau Adour-Garonne, 2014; Lhuissier et al., 2016). Cela a été 
particulièrement le cas sur la Garonne moyenne au cours des étés 2005 à 2012, puis entre 2015 et 
2017, ainsi que plus récemment au cours de l’été 2019. Le Débit Objectif d’Etiage (DOE) est alors de 
plus en plus difficile à maintenir (Chisne et al., 2014) et la satisfaction des besoins humains n’est pas 
toujours garantie. Sauquet (2009) précise qu’il en résulterait finalement une augmentation de la 
fréquence des épisodes critiques (non-respect des DOE). Un décalage de la saison de fonte des neiges 
devrait également être observé.  
Ces changements environnementaux vont engendrer des perturbations au niveau du cycle de l’eau, qui 
ne pourront que s’accentuer à l’horizon 2050 sous l’effet du changement climatique (Lhuissier et al., 
2016). Ils laissent présager une modification des réserves d'eau et de sédiments, un changement du 
débit lors des crues, et une augmentation des concentrations en éléments nutritifs et en contaminants 
chimiques ainsi que du risque d’inondation par ruissellement. Des conséquences directes et indirectes 
sont à prévoir, incluant par exemple la fragmentation et la dégradation des habitats de nombreuses 
espèces aquatiques et riveraines. 
Ainsi, la Garonne moyenne constitue un très bon exemple d’hydrosystème fluvial soumis à des 
changements environnementaux et anthropiques dont les évolutions en termes d’hydromorphologie 
ont été de nombreuses fois étudiées (David et al., 2015, 2016). 
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B. DEFINITION DE LA ZONE D’ETUDE ET DES ESPECES DU PROJET DEMETHER 
1. Site d’étude au sein de la Garonne moyenne 
En concertation avec l’Agence de l’Eau, 22 sites référencés de suivis de peuplements de macrophytes 
de la Garonne moyenne ont été prospectés entre la ville de Muret (31) et la retenue de Malause (82) 
afin de sélectionner trois tronçons de rivière pour le projet DEMETHER et de définir les espèces de 
macrophytes submergés pour lesquelles développer le modèle mécaniste.  
Le choix de ces sites devait en premier lieu prendre en compte des impératifs liés aux opérations 
d’échantillonnage, notamment en termes d’accessibilité et de présence d’herbiers denses et étendus.  
Également, les sites devaient présenter un maximum de variabilité hydromorphologique intra-site et 
inter-sites (en termes de profondeur, substrat et vitesse du courant) pour le développement du modèle 
de VAS. De plus, l’éloignement de complexités hydrauliques (de type ouvrage, seuil et affluents) pour 
chaque site a été un critère de sélection pour faciliter les simulations hydrodynamiques qui seront 
couplées au modèle de dynamique des herbiers. Enfin, l’acquisition de données d’entrée pour les 
simulations hydrodynamiques a nécessité de choisir des sites relativement proches de stations 
appartenant à des réseaux de suivi de qualité (Directive Cadre sur l’Eau, ou DCE) et de quantité des 
eaux de surface (stations du Réseau National de Bassin ou RNB, de la Banque Hydro).  
Bien que le projet ait été mené sur ces trois sites, cette thèse portera exclusivement sur le premier site, 
élément majeur dans la genèse du modèle mécaniste et de la boîte à outils. 
1.1. Caractéristiques géographiques et délimitations du site d’étude 
Le site d’étude sélectionné se situe sur la Garonne moyenne à environ 15 km au nord de Toulouse 
(43°41'51.3"N, 1°22'09.0"E), entre les communes de Seilh et Gagnac-sur-Garonne, en Haute-Garonne 
(Figure 4).  
Figure 4. Zone d’étude : (A) Localisation du site d’étude ; (B) Photographie aérienne du site de Seilh (Source : 
www.geoportail.gouv.fr). 
A B 
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Il s’étend sur environ 1 km de long et 110 m de large en moyenne. Le site s’élargit progressivement de 
l’amont vers l’aval. Il est composé d'un bras mort à l’aval en rive droite et est bordé d'un lit de galets 
sur ses deux rives. Un seuil à l’amont marque le début du site, alors qu’un pont à l’aval en définit sa 
limite aval. Quelques radiers sont retrouvés en rive droite au niveau de la zone centrale du site.  
Les deux stations du RNB (réseau national de bassin) les plus proches sont les stations de Portet-sur-
Garonne à 32 km à l’amont, et de Verdun sur Garonne à 38 km à l’aval.  
 
1.2. Hydromorphologie 
Des relevés de bathymétrie réalisés le 9 mars 2018 ont permis de 
caractériser la topographie du fond de ce site, grâce au couplage d’un 
échosondeur (Helix7 - Humminbird®) doté d’une sonde CHIRP 
(Compressed High-Intensity Radiated Pulse ou compression d'impulsion par 
modulation de fréquences) à faisceau unique, qui permet de mesurer la 
profondeur, et d’un GPS-RTK (Real Time Kinematic) (EMLID Reach 
RS®), pour déterminer l’altitude de la surface de l’eau. Le GPS utilisé a une 
précision en z de +/- 3 cm (Figure 5). Les mesures de profondeur à 
l’échosondeur et d’altitude de surface ont alors permis d’en déduire les cotes 
de fond.  
La figure 5 montre le tracé parcouru en bateau permettant d’acquérir les 
données altimétriques et de profondeur (les points de mesure étant colorés 
du rouge vers le bleu lorsque la profondeur augmente).  
Les données brutes de bathymétrie ont été ensuite interpolées (TIN : 
triangular interpolation) avec le logiciel commercial Reefmaster 2.0 ® et 





En mars 2018, les niveaux d’eau moyennés sur les 
stations hydrologiques les plus proches du site (i.e. 
Portet et Verdun sur Garonne) correspondaient à environ 
70 % des niveaux moyens calculés durant la période des 
hautes eaux (i.e. du 1er février au 31 mai). Les 
conditions étaient également très proches des hauteurs 
d’eau moyennes annuelles mesurées à ces deux stations. 
La carte obtenue a montré une profondeur maximale à 
l’aval du site de plus de 4 m. Le long des berges au 
niveau de la zone médiane du site, la profondeur est 
minimale et inférieure à 0,5 m. En revanche, un chenal 
central sur cette zone se dessine avec une profondeur 
moyenne de 1,5 m. Puis, il s’élargit en amont. Dans le 
bras mort, la profondeur varie entre 1 et 1,5 m. Les rives 
à l’aval du site sont marquées par de forts escarpements, 
créant une rapide augmentation de la profondeur, tandis 
que les berges dans la zone médiane du site s’abaissent 
au contraire très progressivement (Figure 6). 
Figure 5. Relevés de 
bathymétrie à Seilh à 
l’échosondeur. 
Figure 6. Carte de profondeur à Seilh 
(mesures effectuées le 9 mars 2018). 
100 m 
 
  40 
La prise de photographies aériennes par drone nous a permis par la suite d’avoir une vision globale du 
site pour en caractériser son substrat. Ces photos ont été prises le 21 septembre 2017, à l'aide d’un 
drone Phantom 4 Pro (DJITM, Shenzhen, Chine), pour obtenir une vision globale du site d’étude.  
Le site d'étude a été survolé pendant le midi solaire à 30 m d’altitude, au cours de trois missions de vol 
d’une durée moyenne de 10 à 15 minutes et préalablement programmées grâce à l’application Litchi® 
pour Android (Figure 7A). Les conditions météorologiques de vol étaient ensoleillées avec un vent 
léger au niveau du sol. Les photographies étaient prises toutes les 2 secondes (afin d’obtenir un 
recouvrement minimum de 70-80% entre les images), avec un appareil photo numérique DJITM (à trois 
bandes spectrales (rouge, vert, bleu), équipé d'un capteur 1” CMOS / 20 mégapixels, d’une distance 
focale de 24 mm et une ouverture de 2,8 (Figure 7B). 
 
Une orthomosaïque de résolution spatiale de 1 cm a ensuite été obtenue par assemblage d’environ 600 
photos, à l'aide du logiciel Metashape Professional Edition développé par Agisoft© (Figure 7C). Son 
géoréférencement a été effectué avec une précision centimétrique sur le logiciel libre de système 
d’information géographique QGIS 2.18, grâce à sept points de contrôle pris au GPS-RTK à différents 
endroits du site d’étude. 
 
Figure 7. Photographies aériennes (prises par drone en septembre 2017) du site d'étude. (A) Missions 
d'acquisition d'images. Chaque point fait référence à une prise de vue, chaque couleur correspond à une 
mission; (B) Exemple d'une photographie aérienne prise à 30 m de hauteur au-dessus des herbiers de 
macrophytes plurispécifiques ; (C) Fragment d'orthomosaïque du site. 
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La photo-interprétation de cette orthomosaïque drone et une première prospection de terrain ont 
permis de déterminer le substrat sur ce tronçon de rivière et de renseigner le substrat préférentiel des 
herbiers. La cartographie obtenue a été réalisée sur QGIS 2.18 (Figure 8). 
Ainsi, le site de Seilh est caractérisé par un substrat composé essentiellement de dalles sur le chenal 
central, et de galets et graviers le long des berges (surtout en rive gauche). Le bras mort est 
essentiellement constitué de vase. Différents substrats mixtes se trouvent dans la partie médiane de la 
zone d'étude. Sur les zones de dalle les herbiers sont plus épars et diffus alors que les zones de galets 
et les substrats mixtes sont généralement colonisés par des herbiers étendus et denses (Figure 8). 
D’un point de vue géologique, le secteur se caractérise par des dépôts alluviaux du Quaternaire 
reposant sur un substratum molassique (roches carbonatées) du Miocène. Le site présente un faciès 
argilo-calcaire (Revel, 1982).  
1.3. Ripisylve et disponibilité de la lumière 
Le corridor riverain allant du bord du chenal actif aux zones terrestres adjacentes est principalement 
constitué de Populus sp. et Salix sp., qui s'étendent tout le long du tronçon des deux côtés de la 
Garonne et contribuent à l’ombrage du site (Figure 8 et Figure 9B).  
Une campagne de relevés effectués à l’aide d’un télémètre (Laser Ace 1000 – Trimble®) couplé au 
GPS-RTK a permis de déterminer la hauteur des arbres le long de ce segment de rivière (Figure 9A) et 
ainsi d’estimer le volume de la ripisylve (schématisé par des polygones sur la Figure 9B) et 
d’appréhender son influence dans l’ombrage sur ce site.  
En début de journée, le site est ombragé en rive droite. Après le midi solaire, c’est au tour de la rive 
gauche d’être ombragée. Le chenal central reste quant à lui bien éclairé durant toute la journée. En 
général, le long des zones de ripisylve haute et dense, l’ombrage observé y est plus important, les 
herbiers sont bien moins présents et les patchs plus disparates. Des patchs plus abondants et étendus 
sont au contraire retrouvés le long d’une ripisylve moins développée, entraînant peu d’ombre au cours 
de la journée sur la Garonne (Figure 9B). Il serait toutefois prématuré de conclure quant à l’influence 
Figure 8. Cartographie du substrat sur le site de Seilh 
(résolution spatiale : 50 cm). Cette carte a été réalisée sur la 
base de la photointerprétation d’une orthomosaique drone 
du site, prise le 21 septembre 2017. 
 






de la ripisylve sur la dynamique des herbiers sur le site d’étude, le niveau de développement de celle-
ci n’étant pas indépendant du substrat et de la morphologie des berges (susceptibles également d’avoir 
un effet sur les macrophytes). 
 
2. Espèces macrophytiques du modèle DEMETHER 
Le site d’étude est principalement constitué d'espèces submergées qui forment des herbiers clairsemés 
à denses de mai à début octobre. Au total, 12 espèces de plantes aquatiques y ont été observées. 
La distribution spatiale et la couverture totale des herbiers (i.e. le recouvrement, toutes espèces 
confondues) à Seilh pendant leur pic de biomasse ont pu être déterminées le 21 septembre 2017 par 
photo-interprétation de l’orthomosaïque drone (Figure 7). Une cartographie du pourcentage de 
recouvrement total des macrophytes (i.e. toutes espèces confondues) a alors été réalisée sur QGIS 2.18 
au moyen d’une grille de cellules de 3×3 m (Figure 10). 
Les macrophytes sont répartis en fonction de plusieurs facteurs environnementaux précédemment 
évoqués (cf. Introduction générale §B.), à savoir, les écoulements et les variations de certains 
paramètres étroitement corrélés tels que la pente, la vitesse du courant et la granulométrie des fonds, 
formant des herbiers mono- ou plurispécifiques. 
Au niveau du chenal central, la végétation est quasi absente (Figure 10). Les herbiers sont 
principalement retrouvés en amont et au niveau du tronçon médian du site, le long des berges de la 
rivière où la vitesse du courant est fortement diminuée, mais aussi au niveau du bras mort situé à l’aval 
en rive droite. Dans l'ensemble, un recouvrement total plus dense est observé sur la rive gauche, 
Figure 9. Cartographies de la ripisylve : (A) Relevés télémétriques ; (B) Représentation de la ripisylve par 
des polygones. L’image de fond est une photographie aéroportée issue de Géoportail. Les développements 
« faible », « modéré » et « important » de la ripisylve correspondent aux gammes de hauteurs de la forêt 
riveraine, d’une densité non négligeable. Celles-ci sont 14-20 m, 21-25 m et 26-30 m, respectivement. 
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formant généralement des bandes longitudinales dans les zones de faible profondeur (0,15-1,20 m), en 
particulier sur des substrats mixtes. Des densités plus faibles sont observées dans les zones plus 
profondes. Les herbiers en aval semblent plus inégaux sur la rive gauche, formant des patchs plus ou 
moins disjoints. Cette répartition est très probablement une conséquence d’une sélection sur la 
capacité d’ancrage par un substrat compact (dalles) (cf. Introduction générale §B.1.3.2) et la résistance 
au courant (cf. Introduction générale §B.1.3.1).  
Les zones non végétalisées (i.e. zones avec 0 % de couverture végétale) sont les plus représentées sur 
ce site, suivies de recouvrements entre 1 et 10 %, en particulier sur la rive droite, tandis que les 
recouvrements entre 11 et 25 % et ceux supérieurs à 75 % sont plus rencontrés en rive gauche. Au 
final, les couvertures intermédiaires supérieures (i.e. 26-50 % et 51-75 %) sont les moins représentées 
sur ce site. 
 
Environ une dizaine d’hydrophytes communs de la Garonne moyenne sont retrouvés sur le site, dont 
notamment trois espèces particulièrement abondantes : Myriophyllum spicatum (myriophylle en épis, 
L. 1753), Ranunculus fluitans (renoncule flottante, Lam. 1779) et Potamogeton nodosus (potamot 
noueux, Poir. 1816). Celles-ci poussent généralement jusqu'à la surface de l'eau, contrairement aux 
autres espèces qui restent près du fond (e.g. Elodea canadensis). Toutes ces espèces ont été retrouvées 
en 2017 et 2019 pendant le projet. Toutefois, en 2018, les fortes crues printanières sur la Garonne 
n’ont pas permis leur développement. Seule R. fluitans a été observée ponctuellement et tardivement 
en 2018 (i.e. à partir de septembre-octobre). 
M. spicatum, R. fluitans et P. nodosus sont largement retrouvées sur la plupart des sites de suivi 
existant sur la Garonne moyenne et forment généralement les herbiers les plus denses et abondants 
pendant le pic de biomasse des herbiers. C’est pourquoi, elles ont été considérées comme les trois 
espèces représentatives de ce secteur de la Garonne. Au début du projet DEMETHER, ces espèces 
devaient être considérées comme les trois espèces d’intérêt pour le développement du modèle de 
biomasse. Leur physiologie, relative aux processus photosynthétiques et respiratoires, devait donc être 
caractérisée. Toutefois, le polymorphisme foliaire de P. nodosus (i.e. avec des feuilles submergées 
minces et dépourvues de cuticule et de stomates, et des feuilles aériennes plus épaisses, cutinisées et 
Figure 10. Cartographie du recouvrement total des macrophytes 
observé à Seilh en septembre 2017 (résolution spatiale : 3 m). 
Cette carte a été réalisée sur la base de la photointerprétation 
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avec stomates), complexifie la caractérisation des échanges gazeux. Par conséquent, cette espèce a été 
écartée du projet par la suite, préférant se focaliser sur des espèces exclusivement submergées. R. 
fluitans et M. spicatum, qui sont aussi les espèces les plus abondantes sur le site d’étude, ont donc été 
sélectionnées comme les deux espèces d’intérêt du projet. Une description succincte de la morphologie 
et de l’écologie de ces deux espèces est présentée ci-après. 
2.1. Myriophyllum spicatum L. (1753) 
Le myriophylle en épi est un hydrophyte pérenne de la famille des Haloragaceae, dont l’appareil 
végétatif est totalement submergé. Originaire d’Eurasie, il est rapidement devenu une nuisance dans de 
nombreuses régions dans le monde, notamment dans l’est des Etats-Unis et au Canada (Aiken et al., 
1979; Nichols et Shaw, 1986; Madsen et al., 1988). C’est une espèce presque cosmopolite (elle est 
absente de l'Amérique du Sud et de l'Australie) et présente dans toute la France. 
Grace et Wetzel (1978) présentent une description détaillée de son écologie et de sa biologie. Pour 
résumer, cette espèce est constituée de tiges aériennes très ramifiées, avec des feuilles verticillées, 
pennées, finement disséquées (à raison de 4 feuilles par verticille), et des fleurs rouges en épi (Aiken et 
al., 1979) ; ses tiges sont rougeâtres, grêles (Figure 11A) et peuvent atteindre 4 m de long.  
Les vaisseaux conducteurs sont peu développés et les racines sont très fines et non ramifiées, 
dépourvues de poils absorbants. Les racines apparaissent souvent sur les tiges (racines adventives), et 
facilitent l’ancrage de la plante lorsque celle-ci est couchée par le courant (Figure 11B). 
Le myriophylle passe l’hiver sous forme de rhizomes dans le sédiment, conservant parfois de courtes 
tiges au niveau de la colonne d’eau (Grace et Wetzel, 1978). A la fin du printemps, les pousses 
hivernales poussent plus ou moins directement jusqu'à la surface, puis se ramifient abondamment juste 
sous la surface, là où la lumière est suffisante, pour former un herbier dense à canopée (Adams et al., 
1974; Titus and Adams, 1979) (Figure 11B), morphologie qui peut présenter un avantage important 
Figure 11. Myriophyllum spicatum : (A) Photographie d’une partie aérienne, avec apex (Source : Roubeau, 
2017) ; (B) Schéma d’une population in situ (Sources : Roubeau, 2018 et Ganette, 2018).  
A B 
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dans la compétition pour la lumière. Au fur et à mesure que la saison progresse, la majeure partie des 
tissus photosynthétiques se localise dans la canopée dans les 30 premiers centimètres de la colonne 
d'eau (Adams et al., 1974), tandis que les tiges sans feuilles prédominent sous la canopée. Son pic de 
biomasse a lieu vers la fin de l’été, en septembre, et sa floraison a lieu dans le courant de l’été. Sa 
reproduction se fait essentiellement par multiplication végétative, par auto ou allo-fragmentation, 
particulièrement après la période de floraison. Cette faculté de bouturage en fait une colonisatrice 
efficace et une espèce très compétitrice (Grace et Wetzel, 1978). 
De plus, M. spicatum pousse en eaux plutôt eutrophes (avec une forte teneur en sels nutritifs azotés et 
phosphorés, et marquées par de fortes fluctuations journalières des niveaux d’oxygène dissous), 
stagnantes à modérément courantes et peu profondes (entre 0,5 et 3 m) (Puijalon et Bornette, 2013). 
Cette espèce est par ailleurs une espèce se développant typiquement dans des eaux carbonatées ; dans 
les eaux peu minéralisées (notamment dans le sud-ouest de la France), elle est souvent remplacée par 
Myriophyllum alterniflorum. Enfin, M. spicatum est généralement observé en plaine et basse 
montagne, entre 0 et 1500 m d’altitude, sur des sites marqués par des températures estivales comprises 
entre 16 et 32°C. Il est retrouvé sur de nombreux types de substrat, avec une préférence pour les 
textures fines (Grace et Wetzel, 1978).  
2.2. Ranunculus fluitans Lam. (1779) 
La renoncule flottante (ou renoncule des rivières) est un hydrophyte de la famille des Ranunculaceae, 
à feuilles ramifiées découpées en lanières filiformes. La tige, fortement ramifiée, peut atteindre 6 m de 
longueur. Les fleurs, solitaires et émergentes font plus de 2 cm de diamètre, et se trouvent à l'extrémité 
de longs pédoncules ; elles portent cinq pétales, blancs tachés de jaune à la base (Figure 12). 
La croissance est bimodale ; elle est apparente dès la fin du printemps sur la Garonne, avec un 1er pic 
de biomasse très important en mai-juin, suivi d’un deuxième pic moins conséquent après sa floraison, 
à la fin de l’été, en septembre. Elle fleurit généralement dès la fin du printemps, de mai à début juillet. 










Figure 12. Ranunculus fluitans : (A) Herbiers en fleurs à Seilh ; (B) Touffes ; (C) Fleurs à la surface (Source : 
Espel, 2017) ; (D) Architecture des touffes de renoncule (Source : www.i-flora.com). 
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La multiplication par graine est elle aussi plutôt limitée, et la plante présente une forte capacité de 
marcottage grâce à ses racines adventives (Peltre et al., 1997). L’été, elle est proliférante dans 
certaines régions, et peut provoquer une entrave à l’écoulement, empêcher les déplacements sur les 
cours d’eau, et générer d’importantes quantités de fragments végétatifs flottants. 
Enfin, concernant l’habitat, la renoncule affectionne les eaux fraîches (16-20°C) claires et relativement 
courantes (≤ 2 m.s-1). Elle est elle aussi généralement retrouvée en plaine et basse montagne (200-
1200 m d’altitude) à des profondeurs pouvant atteindre 3 m. La renoncule est l’une des rares espèces 
pouvant se fixer sur des substrats compacts, type dalle, du fait de ses fines racines qui s’insèrent dans 
les fractures de la roche (Peltre et al., 1997). 
 
C. CONCLUSION 
Les campagnes de prospection sur la Garonne moyenne ont permis de définir la localisation et 
l’emprise des futurs outils du projet (et à fortiori de ce travail de recherche) et notamment des 
futures simulations (hydrodynamique et de biomasse), ainsi que les espèces d’intérêt du modèle de 
dynamique de la végétation aquatique submergée. Celui-ci sera donc développé pour deux espèces 
principales du site d’étude du projet (Seilh) qui ont été décrites dans ce chapitre : Myriophyllum 
spicatum et Ranunculus fluitans.  
 
Avant d’appréhender leur dynamique, il est nécessaire d’acquérir des données spatiales et 
temporelles des macrophytes sur ce site, qui serviront à la calibration du modèle, afin qu’il soit 
adapté aux espèces communes de la Garonne. Pour cela le développement d’une méthode 
automatique de suivi in situ est requis. Cette méthode sera présentée au chapitre suivant. 
 






Chapitre II : 
Développer des algorithmes de 
machine learning pour cartographier 
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Développer des algorithmes de 
machine learning pour cartographier 
automatiquement la végétation 
submergée par télédétection  
AVANT-PROPOS 
Pour rappel, le modèle mécaniste de végétation aquatique submergée (VAS) développé dans le 
projet DEMETHER permettra de suivre l'évolution spatio-temporelle de composantes telle que la 
biomasse aérienne (épigée) des macrophytes de la Garonne en fonction de variables 
environnementales (i.e. hydromorphologiques et météorologiques). Pour le calibrer, le modèle 
nécessite de disposer des données de distributions spatiales et temporelles des macrophytes sur des 
sites d’intérêt. La possibilité d’un suivi spatialisé automatisé de la biomasse a alors été explorée 
dans ce travail de recherche.  
 
Ce chapitre traitera donc du développement d’une méthode de cartographie automatique des 
herbiers en milieu fluvial à très haute résolution spatiale afin d’estimer précisément leur biomasse 
aérienne et recouvrement en fonction de leur signature spectrale. La méthode développée ici 
fournira un nouvel outil de surveillance de la VAS en milieu fluvial. Dans ce travail, la biomasse 
aérienne fera toujours référence à la biomasse épigée des macrophytes. 
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A. INTRODUCTION 
Contrairement aux écosystèmes terrestres, il existe encore peu d’informations disponibles sur les effets 
à long terme des changements environnementaux globaux sur la phénologie des écosystèmes 
aquatiques, et particulièrement sur la végétation aquatique submergée (VAS). Il est alors essentiel 
d'améliorer notre compréhension des effets des changements saisonniers sur la croissance et le 
développement des macrophytes afin de faire la lumière sur les facteurs écologiques impliqués dans 
leur répartition et l’occupation de l’espace, et ainsi de promouvoir des programmes de gestion et/ou de 
conservation efficaces. De ce fait, une connaissance détaillée de la dynamique des communautés de 
macrophytes en terme de distribution et de production, permettrait de comprendre le rôle dans le temps 
et l’espace de différents groupes fonctionnels et de leurs interactions (Bolpagni et al., 2014; Villa et 
al., 2015). Dans ce contexte, la cartographie de la VAS peut constituer un outil précieux aux 
gestionnaires, afin de leur apporter une vision synoptique de l’état des herbiers et à plus ou moins 
grande échelle de l’état des herbiers.  
Ainsi, un certain nombre de programmes de surveillance des macrophytes à grande échelle se sont 
concentrés sur l'obtention d'informations sur les variations spatiales et temporelles de la composition 
des espèces, de la profondeur maximale colonisée, de la densité, du recouvrement, de la biomasse et 
de la hauteur des plantes (Johnson et Newman, 2011). De tels programmes ont recours à de 
nombreuses méthodes de collecte de données directes et indirectes pour la cartographie de la VAS qui 
sont discutées dans Stocks et al. (2019) et regroupées par Sabol et al. (2002) en 3 catégories qui seront 
exposées ci-après. 
1. Suivi des macrophytes  
1.1. Méthodes directes : relevés in situ 
Les méthodes traditionnelles de suivi des macrophytes consistent généralement en des observations 
directes et ponctuelles du recouvrement et de la biomasse végétale sur le terrain notamment à l’aide de 
bathyscopes, par observations subaquatiques en plongée (Hudon et al., 2000; Kelly et Harris, 2010) ou 
par prélèvement à la main ou au râteau dans le cadre d’échantillonnages effectués dans des quadrats ou 
le long de transects (Skubinna et al., 1995; Havens et al., 2002; Rodusky et al., 2005).  
Cependant, bien que ces approches permettent d’obtenir des données qualitatives et quantitatives, elles 
sont souvent difficiles à réaliser selon une fréquence régulière sur le long terme. En effet, elles 
nécessitent un travail de terrain chronophage, intensif et souvent destructif, qui implique ainsi un 
certain coût (Flynn et al., 2002; Hughes et Peck, 2008) (e.g. utilisation d’un dispositif de prélèvement, 
moyens humains). De plus, les conditions hydrologiques aléatoires peuvent rendre l’accès aux sites et 
l’acquisition de données difficiles (Vis et al., 2003; Hughes et Peck, 2008). Elles obligent ainsi à 
concentrer les efforts d’investigations sur de petites zones, ce qui soulève la question de la 
représentativité des données collectées eu égard à la variabilité spatiale existant au sein d’un 
hydrosystème (Hughes et Peck, 2008). Ces conditions, généralement fluctuantes, peuvent également 
augmenter le taux d’erreur lié à l’observation en cas de turbidité ou de hauteur d’eau élevée (Willby et 
al., 2009). Par ailleurs, un travail de suivi sur de petites échelles rend d’autant plus difficile la 
caractérisation complète des communautés de macrophytes et de leur hétérogénéité à l’aide de données 
recueillies de manière discontinue dans l’espace et dans le temps (Downing et Anderson, 1985; Zhang, 
1998). 
Par conséquent, les approches de terrain restent peu adaptées aux suivis des herbiers à grande échelle, 
dans les milieux fluviaux. C’est pourquoi, elles sont de plus en plus remplacées et/ou complétées par 
des méthodes de cartographie indirectes de la VAS.  
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1.2. Méthodes subaquatiques 
Dans ce contexte, des progrès techniques ont été réalisés dans l'utilisation de véhicules autonomes 
subaquatiques (Remotely Operated Vehicle ou ROV) équipés d’appareils photo numériques et de 
quadrats (Yamamuro et al., 2003; Davie et al., 2008; Spears et al., 2009; Kelly et Harris, 2010), et le 
développement de l'hydroacoustique (e.g. Komatsu et al., 2003; Lefebvre et al., 2009) pour détecter la 
présence de macrophytes et quantifier leur abondance. Cette dernière reçoit notamment une attention 
croissante pour l'évaluation des communautés de macrophytes en milieux lacustres et côtiers. En effet, 
la végétation aquatique présente une forte réflectivité acoustique due à la présence d'oxygène et 
d'autres gaz dissous présents dans les tissus végétaux (Sabol et al., 2002; Warren et Peterson, 2007; 
Paul et al., 2011) permettant ainsi l’extraction de données acoustiques nécessaires à la cartographie du 
recouvrement de la VAS. Elle a recours à des systèmes de sonar à faisceau unique, multifaisceaux ou à 
balayage latéral (Bickers, 2003; Valley et al., 2005; Kruss et al., 2008; Lefebvre et al., 2009; Depew et 
al., 2011; Rotta et al., 2012; Abukawa et al., 2013; Christia et al., 2014; Netherland et Jones, 2015; 
Radomski et Holbrook, 2015; Bučas et al., 2016). Elle permet généralement de détecter la hauteur, le 
recouvrement et la densité des macrophytes, en générant des données volumineuses à haute résolution, 
tout en limitant le cout de la collecte de ces données.  
Toutefois, ce type d’approches n’est pas facilement transposable à la cartographie à large échelle 
comme dans les milieux fluviaux, et il faut investir beaucoup de temps pour couvrir une zone 
représentative. De plus, l’approche par échosondeur reste limitée par l’accès en période d’étiage, c’est-
à-dire souvent pendant le pic de biomasse des espèces végétales, ainsi que le long des berges, où la 
hauteur d’eau est très faible. A ce propos, Vis et al. (2003) estiment que les échosondeurs ne peuvent 
pas être utilisés dans des zones de moins de 70 cm de profondeur. 
1.3.  Méthodes aériennes et satellites  
Depuis les années 1970, l'utilisation des techniques de télédétection optique et de système 
d’information géographique est apparue comme une approche alternative, économique, et puissante 
pour cartographier la végétation aquatique au niveau de vastes zones géographiques (e.g. Brown, 
1978; Bogucki et al., 1980; Gilmer et al., 1980; Ackleson et Klemas, 1987; Welch et al., 1988; Jensen 
et al., 1992; Armstrong, 1993; Vis et al., 2003; Valley et al., 2005; Ma et al., 2008; Zhao et al., 2012, 
2013; Luo et al., 2014, 2017; Liu et al., 2015). Celle-ci est définie par le site Web du Centre Canadien 
de Télédétection (www.ccrs.nrcan.qc.ca) comme l’ensemble des techniques et capteurs aériens et 
satellitaires permettant de capturer les rayonnements électromagnétiques émis et réfléchis par les 
écosystèmes terrestres et aquatiques, ainsi que par l’atmosphère, et ainsi d’étudier à distance des objets 
ou phénomènes. L'imagerie passive qui en résulte (photographies et images numériques) est 
interprétée subjectivement par un individu ou numériquement à l'aide d'ordinateurs pour générer des 
cartographies de la surface terrestre. Également, le traitement et l’analyse des informations véhiculées 
par le rayonnement électromagnétique enregistré par un capteur permettent alors d’accéder à certaines 
propriétés de la VAS : géométriques (distribution, forme et recouvrement) et optiques (réflectance, 
transmission, absorption, etc.). 
Le principal avantage de cette technologie est qu’elle permet d’acquérir rapidement des données sur la 
VAS, à différentes échelles spatiales (0,001 km à 1 km) et temporelles (de quelques jours à plusieurs 
décennies) et qu’elle permet d'assurer une couverture complète et synchrone d’une zone d’intérêt 
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1.3.1. L’évolution des capteurs 
Le potentiel de la télédétection optique pour l'inventaire et le suivi des macrophytes d'eau douce est 
reconnu depuis longtemps par la communauté scientifique. Notamment, certains travaux ont démontré 
qu'il était possible de cartographier la distribution et le recouvrement les macrophytes d’eau douce en 
utilisant des images satellites (e.g. Jensen et al., 1993; Wolter et al., 2005; Ma et al., 2008; Carle et al., 
2014; Whiteside et Bartolo, 2015; Luo et al., 2017), des avions (e.g. Williams et al., 2003; Valta-
Hulkkonen et al., 2005; Becker et al., 2007; Bolpagni et al., 2014) ou plus récemment, des drones, 
appelés Unmanned Aircraft Vehicles (UAV) (Flynn et Chapra, 2014; Husson et al., 2014, 2017).  
De nos jours, les satellites et les capteurs aéroportés, en perpétuelle amélioration en termes de fidélité 
de mesure et de résolutions spatiale, spectrale et temporelle, offrent de nombreuses possibilités 
d’observation de la VAS. Grâce à leur court temps de revisite, certains satellites en orbite polaire (e.g. 
Quickbird et Pléiades), permettent d’obtenir un important flux de données multi-temporelles. Des 
données satellitaires à long terme peuvent alors être utilisées pour surveiller et quantifier les tendances 
intra et interannuelles des cycles de végétation et ainsi détecter des changements à des échelles de 
temps annuelles ou plus précises (e.g. Jensen et al., 1986, 1993, 1995; Valta-Hulkkonen et al., 2004).  
Aujourd’hui, les données obtenues par ces différents capteurs peuvent avoir deux types de résolution 
spectrale :  
(i) multispectrale, qui comprend entre 4 et 10 bandes spectrales, dont à minima celles du domaine 
du visible (bleu (430-450 nm), vert (490-610 nm), rouge (600-720 nm)) et du proche-infrarouge 
(750-950 nm) ;  
(ii) hyperspectrale, consistant entre 10 et plus d’une centaine de bandes étroites (de 10 nm ou 
moins), permettant d’avoir une couverture spectrale continue du domaine réflectif.  
Un état des lieux non exhaustif des avancées dans le domaine a montré que les données 
multispectrales ont été largement utilisées pour cartographier les macrophytes submergés (cf. Tableau 
1). Les données hyperspectrales, sont quant à elles, généralement obtenues via des capteurs aéroportés 
(e.g. CASI, HyMAP, AVIRIS) sur avions, qui offrent des résolutions spectrales considérablement plus 
élevées que les capteurs embarqués sur satellites. Cependant, ces derniers présentent des limites en 
termes de coût, de disponibilité, de traitement (Adam et al., 2010).  
Ces études portent sur des herbiers monospécifiques ou plurispécifiques, mesurant parfois la biomasse 
globale ou la biomasse par espèce (à minima des espèces dominantes) (Flynn et al., 2002; Vis et al., 
2003; Mutanga et al., 2012) et déterminant l’évolution dans le temps (Ma et al., 2008; Zhao et al., 
2013; Brooks et al., 2015). La réponse spectrale des macrophytes a été également exploitée pour la 
détection des espèces de plantes aquatiques et des groupes fonctionnels (e.g. Hestir et al., 2008; 
Hunter et al., 2010), mais aussi pour l'évaluation et l’estimation de paramètres écophysiologiques de 
plantes (e.g. teneur en chlorophylles, capacité photosynthétique) (Peñuelas et al., 1993).  
De nombreuses images satellites disponibles gratuitement (e.g. MODIS, Landsat, ASTER, Sentinel2, 
SPOT) ont été utilisées pour cartographier la VAS en eau douce sur de grandes zones géographiques 
(e.g. MacAlister et Mahaxay, 2009; Zhao et al., 2012, 2013; Brooks et al., 2015; Liu et al., 2015; Villa 
et al., 2018), mais leurs résolutions restent trop grossières (>10 m) pour être applicables aux 
écosystèmes fluviaux. En effet, les caractéristiques de développement des macrophytes submergés 
(e.g. substrat préférentiel, structures végétales), la forte atténuation de la lumière dans l’eau et la 
grande variabilité spatiale et temporelle des conditions hydrologiques en rivière (courant, profondeur, 
turbidité) les rendent difficiles à étudier à l’aide de données à résolution spatiale modérée. A ce 
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propos, les images satellites propriétaires telles qu’IKONOS, QuickBird ou Worldview-2, offriraient 
une résolution suffisante (0,5-2,44 m) (cf. Tableau 1) pour l’étude des macrophytes submergés des 
milieux fluviaux. Toutefois, elles ont été exploitées sur des zones humides ou milieux lacustres.  
A notre connaissance deux études ayant recours aux drones ont montré la faisabilité de suivre les 
macrophytes submergés (plantes ou algues) de rivières depuis des capteurs aéroportés (Flynn et 
Chapra, 2014; Durand et al., 2016), mais les cartes obtenues étaient limitées à la présence/absence des 
herbiers ou à quelques classes de recouvrement. 
Depuis le 1er mars 2017, l’accès aux images des satellites Pléiades (Pléiades-1A et Pléiades-1B), 
lancés en décembre 2011 et 2012, est devenu gratuit pour les instituts de recherche, après soumission 
d’un dossier de présentation d’un projet de recherche au CNES (Centre National d’Etudes Spatiales) et 
demande de programmation ISIS (i.e. Initiative for Space Innovative Standards), auprès d’Airbus 
Defence and Space qui les commercialisent. Ces deux satellites fournissent simultanément deux 
images à très haute résolution spatiale, à savoir, une image panchromatique (i.e. bandes du noir et 
blanc, 480-830 nm) à 50 cm de résolution spatiale et une image multispectrale à 2 m de résolution 
spatiale contenant quatre bandes spectrales : le bleu (430-550 nm), le vert (490-610 nm), le rouge 
(600-720 nm), et le proche infrarouge, ou PIR (750-950 nm). Aujourd’hui la constellation des 
satellites Pléiades propose une imagerie orthorectifiée spéciale fusionnée, le « pan-sharpened », avec 
ces quatre bandes, permettant d’obtenir du multispectral corrigé par le panchromatique et d’accéder 
ainsi à une résolution spatiale de 50 cm. Ces satellites ont une orbite héliosynchrone progressive, à une 
hauteur orbitale de 694 km avec un positionnement à 180° l’un de l’autre, leur attribuant un temps de 
visite quotidien entre 10h30 et 12h, particulièrement intéressant dans une optique de suivi temporel 
d’une zone par satellite. 
Par conséquent, les images pan-sharpened des satellites Pléiades pourraient constituer un formidable 
outil pour le suivi de la végétation aquatique submergée des rivières, et ouvrent à ce titre de nouvelles 
voies de recherche. 
1.3.2. L’évolution du traitement des images  
Outre les progrès de la technologie des capteurs, des progrès significatifs ont également été accomplis 
dans le développement de méthodes de traitement d’images pour une cartographie automatique 
répétitive, automatique et à distance, des macrophytes sur de vastes zones géographiques. A ce sujet, 
plusieurs auteurs passent en revue les diverses techniques de télédétection des macrophytes (Silva et 
al., 2008; Adam et al., 2010; Ashraf et al., 2010; Klemas, 2013). Le tableau 1 présente également une 
liste non exhaustive de ces applications pour le suivi de la végétation aquatique submergée. 
 
Avant la fin des années 1990, la cartographie de VAS des hydrosystèmes d’eau douce était réalisée à 
l'aide de photographies aériennes (Orth et Moore, 1983; Nohara, 1991; Marshall et Lee, 1994; Moore 
et al., 2003; Schulz et al., 2003; Valta-Hulkkonen et al., 2005), la grande majorité des cartes obtenues 
reposant sur des approches chronophages et/ou subjectives, par photo-interprétation ou par analyse 
photogrammétrique de photos aériennes.  
Ainsi, la méthode classique de cartographie automatique de la distribution des macrophytes consiste 
généralement en l’estimation de données biophysiques (e.g. biomasse, recouvrement de la VAS) à 
partir de données spectrales avec des bandes ou des combinaisons de bandes (ratios, indices) via la 
modélisation (e.g. Armstrong, 1993; Green et al., 1996; Zhang, 1998; Dekker et al., 2011; Heblinski et 
al., 2011; Zlinszky et al., 2012; Malthus, 2017). Elle présente un fort intérêt pour le suivi de la 
distribution spatiale et temporelle de la VAS. Plus précisément, cette méthode de traitement d’images 
repose sur l’association de données de réflectance de pixels d’une image avec des données de terrain 
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ponctuelles et géolocalisées. Cette relation est ensuite ajustée à un modèle de données et le modèle est 
appliqué à un nouveau jeu de données, par exemple l’ensemble d’un site d’intérêt (i.e. l’ensemble de 
l’image). Une cartographie de la distribution de la donnée biophysique est ainsi obtenue, fournissant 
un outil de suivi automatique spatialité et rétrospectif de la VAS. Ces données spatialisées, acquises de 
manière régulières, pourraient également servir de données de calibration et de validation à des 
modèles déterministes de la VAS (comme celui développé dans le projet DEMETHER) et pourraient 
alors servir à appréhender la dynamique spatiale et temporelles des herbiers. 
 
La modélisation en télédétection s’est souvent faite au moyen de modèles de régression linéaire 
multiple, car ce sont des modèles simples bien connus. Ceux-ci sont efficaces lorsque le signal spectral 
est peu perturbé (Xie et al., 2008). Cependant, dans le cas de la télédétection aquatique, le signal peut 
être perturbé par l’eau en fonction de la profondeur ainsi que la turbidité, rendant des signaux plus 
confus (Bartolucci et al., 1977; Bierwirth et al., 1993), et difficilement exploitables par modèle 
linéaire. Également, Peñuelas et al. (1993) ont montré qu'avec l'augmentation de la biomasse, la 
relation entre le signal spectral et la biomasse réelle se rapproche d'une asymptote. Nelson et al., 
(2006) ont alors utilisé des données Landsat-5 TM (capteur à 7 bandes, de résolution 30 m) pour 
cartographier des macrophytes d'eau douce dans une série de lacs du Michigan, aux États-Unis via une 
fonction logistique multinomiale. Ils ont trouvé une forte concordance entre les données Landsat et le 
recouvrement de plantes à feuilles émergentes et à feuilles flottantes, mais des relations plus faibles 
avec le recouvrement d'espèces submergées. Toutefois, les modèles de régression logistique utilisés 
ont mal fonctionné lorsqu'ils étaient extrapolés à d'autres lacs de l'étude. D’autres méthodes non 
linéaires, telles que la classification supervisée, ou par le biais par exemple de classificateurs de 
maximum de vraisemblance (e.g. Valta-Hulkkonen et al., 2004) et la classification non supervisée par 
arbre de décision, ont été largement employées avec succès pour la cartographie automatique de la 
végétation aquatique d’eau douce, avec des précisions allant de 65 à 95 % (e.g. Baker et al., 2006; 
Underwood et al., 2006; Ma et al., 2008; Zhao et al., 2011, 2012, 2013; Villa et al., 2015).  
Certains chercheurs ont également clairement démontré la faisabilité de la cartographie des 
macrophytes par des algorithmes puissants d’apprentissage automatique, entrant dans le cadre de 
l'intelligence artificielle (i.e. algorithmes de machine learning), tels que par exemple, les réseaux de 
neurones artificiels (ANN), le Support Vector Machine (SVM), le Random Forest (RF), et le K-
Nearest Neighbors (K-NN) (e.g. Lu et Weng, 2007; Dogan et al., 2009; Hunter et al., 2010; Husson et 
al., 2017). La particularité de ces algorithmes est qu’ils s’entrainent sur une portion du jeu de données 
et se servent d’une autre portion pour tester et valider leur modèle. C’est lors de cette validation que le 
modèle est calibré pour affiner les résultats. Cette calibration est répétée autant de fois que souhaitée, 
avant de sortir le modèle final de prédiction. Ces algorithmes sont donc particulièrement intéressants 
pour une estimation précise de la VAS, notamment pour le suivi multi-dates de la VAS. De plus, 
L’utilisation de ces algorithmes ne nécessite pas l'hypothèse de distributions normales ou non 
normales de variables. Par rapport à d'autres méthodes non paramétriques, les algorithmes 
d'apprentissage automatique n'ont également pas de limitation pour le nombre de variables 
indépendantes. Bien que deux approches (classification et régression) existent en machine learning 
pour certains de ces algorithmes, la majorité des études se sont concentrées sur la classification du 
recouvrement. Le recouvrement étant une variable quantitative, il serait pourtant plus logique de le 
traiter par des méthodes de régression pour le suivi des macrophytes.  
A l’heure actuelle, ces algorithmes, jugés d’un grand intérêt pour le suivi de la végétation aquatique, 
ont été essentiellement développés en milieu côtier, pour les grands bassins fluviaux, les milieux 
fermés d’eau douce, et avec une résolution satellite limitée à 2,41 m (Tableau 1). 
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2. Vers le développement d’un nouvel outil de cartographie des macrophytes submergés 
Compte tenu des récents progrès de la technologie des capteurs et des techniques de traitement et 
d'analyse des images obtenues par télédétection, il est clair qu'une évaluation des potentialités de la 
télédétection à haute résolution associée au machine learning pour la cartographie des macrophytes 
submergés des rivières est nécessaire. De nouvelles recherches sont alors requises pour développer ces 
algorithmes afin d’explorer de nouveaux outils d’estimation automatique de leur distribution en milieu 
fluvial.  
L’échantillonnage de la biomasse implique le prélèvement de plantes, qui sont coupées et arrachées, 
perturbant physiquement les herbiers. De plus, la collecte, le tri et le conditionnement de la biomasse 
sont chronophages et nécessitent un accès à des ressources substantielles. Pour s’affranchir d’un 
prélèvement conséquent de biomasse, la méthode la plus commune repose sur son estimation à partir 
de techniques rapides et non destructives telles que le pourcentage de recouvrement (Orth et Moore, 
1983, 1988; Mellors, 1991; Heidelbaugh et Nelson, 1996; Congdon et al., 2017). Ainsi le nouvel outil 
proposé dans ce travail de recherche, a consisté à générer des cartographies de biomasse aérienne de la 
VAS à partir de cartographies, dites automatiques, du recouvrement. L’idée était de calibrer une 
relation biomasse aérienne-recouvrement afin de s’affranchir d’un prélèvement régulier de biomasse, 
susceptible de biaiser les futurs résultats d’un suivi temporel in situ. Cet outil a été développé sur le 
site d’étude présenté au chapitre I. 
A notre connaissance, il n'y a pas d'étude dans les environnements fluviaux permettant l'optimisation 
des méthodes de suivi de la VAS, à la fois en termes de protocole d'échantillonnage (i.e. déterminant 
la taille et le nombre minimal requis d’entités d’échantillonnage) et de choix du modèle de prédiction 
(en termes d’algorithme et de variables spectrales prédictives) pour générer des cartes précises de 
recouvrement des macrophytes submergés. Par conséquent, dans cette étude, nous nous sommes 
appliqués à développer une stratégie optimale d’échantillonnage et de cartographie automatique des 
macrophytes submergés, pour leur suivi en milieu fluvial pendant leur pic de biomasse.  
Les principaux objectifs de cette étude ont donc été : 
i) D’évaluer la pertinence d'un ensemble de données multispectrales issues d’une image satellite 
Pléiades pan-sharpened à haute résolution spatiale (50 cm) pour l'estimation du recouvrement 
total des macrophytes de la Garonne à partir d’un jeu de données de terrain ;  
ii) De tester les performances de trois modèles de régression d'apprentissage automatique 
(Random Forest, Support Vector Regression et K-Nearest Neighbors), couramment utilisés en 
télédétection et ce, pour de nombreuses applications en écologie (Cutler et al., 2007; Thanh 
Noi et Kappas, 2017; Traganos et al., 2018; Zafari et al., 2019) ; 
iii) De déterminer l’effort d'échantillonnage minimal pour paramétrer ces algorithmes et obtenir 
des modèles performants de prédiction de recouvrement ;  
iv) De réaliser une cartographie de la biomasse aérienne pendant le pic de biomasse des espèces ; 
v) De fournir un nouvel outil de télédétection puissant, efficace et peu coûteux prédisant une 
variable quantitative de VAS des rivières à des résolutions très fines en limitant les coûts 
logistiques, humains et financiers. 




B. MATERIELS ET METHODES 
L'identification des relations entre le recouvrement total des macrophytes (i.e. le pourcentage de 
surface totale occupée par la végétation, toutes espèces confondues) et leur réflectance est essentielle 
pour cartographier automatiquement leur distribution spatiale. L'approche adoptée ici est basée sur 
l’utilisation d’un modèle de régression (construit par un algorithme de machine learning) pour prédire 
le recouvrement total des macrophytes de la Garonne à partir de données de réflectance à haute 
résolution spatiale et de données de recouvrement observées in situ. La carte automatique de 
recouvrement générée est ensuite transformée en cartographie de biomasse aérienne à l’aide d’une 
relation biomasse aérienne-recouvrement établie à l’aide de données empiriques. La démarche globale 
adoptée dans ce travail de recherche est résumée en figure 1 et est présentée en détails dans les 
sections suivantes.  
Figure 1. Schéma des principales étapes pour le développement de notre méthode de cartographie automatique de la 













Tout au long de cette étude, le système de coordonnées de référence utilisé est l’EPSG 2154 (i.e. le 
système de coordonnées géodésique français, RGF93 / Lambert 93). Cette méthode de cartographie 
automatique a été développée en utilisant des logiciels libres de géomatique et de statistiques avec les 
outils d'analyse spatiale QGIS 2.18 pour prétraiter les données de télédétection et le logiciel Rstudio 
R-3.4.2 et ses bibliothèques « rgdal», «randomForest», «e1071» et « caret » pour développer les 
modèles de régression et générer des cartes de recouvrement prédit et de biomasse. 
1. Acquisition de données  
L’étape cruciale du développement de notre méthode de cartographie automatique a reposé sur 
l’acquisition de données in situ sur le recouvrement des herbiers (cf. Figure 1A) pendant le pic de 
biomasse de la plupart des espèces de macrophytes submergés, ainsi que sur l’acquisition de données 
de réflectance (cf. Figure 1B). 
1.1. Relevés terrain de recouvrement 
Une campagne de relevés de terrain de la VAS a été réalisée durant la deuxième moitié du mois de 
septembre 2017 (i.e. en période de basses eaux), afin d’obtenir des données observées de 
recouvrement sur le site d’étude défini au chapitre I. Au total, 55 placettes (correspondant à des carrés 
de 3 m de côté, matérialisés par un cadre construit à partir de tubes en polychlorure de vinyle) ont été 
distribuées aléatoirement sur tout le tronçon étudié (Figure 2 et cf. Annexe 1). Le protocole 
d’échantillonnage impliquait de positionner les placettes dans des zones homogènes d’herbiers, selon 
différentes combinaisons de substrat, profondeur, courant et abondance d’herbiers (cf. Annexe 2), afin 
de maximiser la diversité des situations lors de la phase d'’apprentissage d’un futur algorithme de 
régression. 
Il est à noter que le pic théorique de biomasse en zone tempérées apparait à la mi-août. Néanmoins 
pour des raisons logistiques, les échantillonnages n’ont pas pu être réalisés avant. De plus, une baisse 
significative de la biomasse n’a été observée in situ qu’à partir d’octobre 
Du fait de la dominance des zones de substrat nu sur le site (i.e. absence de macrophytes dans la 
colonne d’eau), les placettes dans les zones de 0 % de recouvrement ont été sur-échantillonnées afin 
de garantir un apprentissage représentatif de la réalité terrain (Tableau 2).  
Toutes les placettes étaient orientées Nord et géolocalisées à leur centre, à l’aide d’un GPS-RTK (Real 
Time Kinematic) portable (Reach EMLID RS) avec une précision en x et y de +/- 3 cm. Le récepteur 
de référence du GPS-RTK était situé sur le terrain, près de la rive droite de la rivière de la zone d'étude 
(c'est-à-dire à moins de 1 km de toutes les placettes d'échantillonnage) et sans obstacle pour assurer 
une exposition maximale aux signaux radiométriques. Les deux récepteurs du GPS-RTK utilisaient les 
signaux GNSS des satellites GPS et GLONASS. 
Tableau 2. Distribution des classes d’abondance des macrophytes (en nombre et %) au sein des entités 
d’échantillonnage (placettes ou quadrats). 
Classes d’abondance in situ Placettes  Quadrats  
0-1 % 16 (30 %) 359 (40 %) 
1-10 % 6 (11 %) 65 (7 %) 
11-25 % 7 (12 %) 99 (11 %) 
26-50 % 12 (21 %) 160 (18 %) 
51-75 % 10 (18 %) 100 (11 %) 
>75 %  4 (7 %) 97 (11 %) 




Pour faciliter l’échantillonnage au sein des placettes, chacune des 55 placettes a été subdivisée en 16 
quadrats de 0,75 m de côté, au sein desquels le pourcentage de recouvrement total des macrophytes 
(i.e. le recouvrement de toutes les espèces) a été estimé par des observations subaquatiques à l’aide 
d’un bathyscope (Figure 2). Au total 880 quadrats ont été ainsi échantillonnés.  
Enfin, la moyenne du recouvrement total des 16 quadrats de chaque placette a été calculée, afin 
d’obtenir le recouvrement total à l’échelle de la placette.  
Ainsi, la base de données terrain était constituée de deux niveaux d’échantillonnage : le niveau de la 
placette et le niveau du quadrat. Ces entités d’échantillonnages ont été numérisées et vectorisées dans 
un système d'information géographique grâce au logiciel QGIS 2.18. 
1.2. Acquisition d’une image satellite et prétraitement 
Une image pan-sharpened de 100 km² provenant du satellite Pléiades-1A a été acquise le 27 
septembre 2017, englobant notre site d'étude et sa périphérie (Figure 3), correspondant à une des dates 
de la période d’échantillonnage. L'ortho-image était sans nuage avec un effet du sunglint (i.e. 
phénomène qui se produit lorsque la lumière du soleil se reflète sur la surface aquatique au même 
Figure 2. Protocole d'échantillonnage du recouvrement de la végétation aquatique submergée sur le site 
d’étude. 
(A) Localisation des 55 placettes d'échantillonnage sur le site. Les points rouges correspondent aux 55 
placettes échantillonnées sur le terrain. 
(B) Représentation d’une placette : le carré rouge représente la placette (P) de 9 m² et les carrés jaunes 
correspondent aux 16 quadrats (Q) de 0,75 m de côté. Le point vert symbolise la position de la placette 













angle qu'un satellite regarde la surface) négligeable. Bien qu’il existe des algorithmes de correction du 
sunglint, une image avec un effet minimal a été préférée, car une correction de cet effet est imparfaite 
et introduit souvent du bruit (Kay et al., 2009). Les effets « off-nadir » avaient été corrigés par les 
fournisseurs, et l'image Pléiades était également orthorectifiée.  
 
Suite à son acquisition, l'image satellite a passé plusieurs étapes de prétraitement, qui ont été 
effectuées sur QGIS 2.18.  
En raison de la bonne qualité de l'image aucune correction atmosphérique n'a été appliquée. Toutefois, 
l’image brute du satellite Pléiades-1A a une précision planimétrique de 2,5 m (Grazzini et al., 2013). 
Par conséquent, elle a été a été re-géoréférencée à l’aide de 17 points de contrôle au sol sur les 
communes de Seilh et Gagnac-sur-Garonne dont les positions GPS ont été déterminées avec le GPS-
RTK. Ce processus de correction géométrique a impliqué une transformation linéaire et un 
rééchantillonnage des pixels (i.e. redéfinition de la valeur moyenne des pixels) avec un algorithme du 
plus proche voisin. La précision de géoréférencement a été estimée à 0,35 m environ. 
Afin d’obtenir des mesures physiques indépendantes des caractéristiques du radiomètre imageur, de la 
date d’acquisition et de l’éclairement, une correction radiométrique a été également effectuée pour 
chaque bande spectrale de l’image Pléiades. Elle a consisté à convertir les comptes numériques de 
chaque bande spectrale (i.e. données spectrales du pixel codé en 16 bits) en réflectance apparente (i.e. 
part de l’énergie réfléchie par rapport à l’énergie incidente) dite TOA (Top of Atmosphere). Cette 
transformation permet de normaliser chaque bande spectrale dans un intervalle de valeurs continues 
comprises entre 0 et 1. Cette normalisation a été effectuée via l’extension QGIS « Geosud TOA 
Reflectance », permettant de convertir automatiquement en réflectance les images issues des capteurs 
Pléiades grâce à la fonction Convert DN to reflectance. Celle-ci utilise directement les paramètres de 
calibration fournis dans les métadonnées associées à chaque bande spectrale de l’image satellite (i.e. le 
gain, le biais ou offset, l'angle zénithal solaire, la distance terre-soleil et l'irradiance solaire). 
Figure 3. Images satellite Pléiades-1A du site d’étude (résolution spatiale de 50 cm). (A) Vue satellite de la 








Enfin, un masque de la ripisylve et de son ombre portée sur la Garonne ainsi que des zones 
exondées (bancs de galets-gravier) a été ensuite appliqué sur cette image pour ne conserver que le lit 
mineur de la Garonne. 
2. Modélisation du recouvrement par machine learning et cartographie 
La possibilité de prédiction du recouvrement des herbiers par un algorithme d'apprentissage 
automatique (ou machine learning) a été ensuite explorée via l’évaluation de la performance de 3 
algorithmes couramment utilisés en télédétection, à savoir : le Random Forest (RF), le Support 
Vector Regression (SVR), et le K-Nearest Neighbors (K-NN).  
Chacun de ces algorithmes permet de développer un modèle de régression où les données 
spectrales sont traitées comme des variables indépendantes et le recouvrement comme une variable 
dépendante. La construction de ce modèle dépend de différents facteurs tels que les données 
spectrales utilisées (§B.2.1), les données terrain de recouvrement (taille et nombre d’entités 
d’échantillonnage) (§B.2.2), ainsi que la méthode d’apprentissage et les paramètres de chaque 
algorithme (§B.2.3). Une part importante de ce travail de thèse a donc été d’identifier les facteurs 
optimaux pour l’obtention d’une méthode efficiente de cartographie automatique du recouvrement.  
2.1. Définition des variables prédictives : influence des bandes spectrales 
Pour détecter les macrophytes, la région verte du spectre est normalement la plus appropriée, suivie du 
rouge et du proche-infrarouge (PIR) (Silva et al., 2008). Bradley et Fleishman (2008) ont démontré 
que l'utilisation d'indices spectraux (résultant de l’addition, soustraction, multiplication ou division de 
la réflectance entre plusieurs bandes) pouvait améliorer les modèles de discrimination. L’utilisation 
d’indices de végétation limiteraient aussi les effets de l’atmosphère (Xue et Su, 2017). La troisième 
étape de développement de la méthode de cartographie automatique (cf. Figure 1C) a consisté donc à 
dériver quatre jeux de données de réflectance (appelés « datasets ») de l'image Pléiades prétraitée 
(§B.1.2) pour évaluer l'influence des caractéristiques spectrales sur la prédiction du recouvrement : 
(i) un jeu de données avec les réflectances moyennes pondérées des bandes spectrales du visible 
(bandes R, V, B pour les bandes du rouge, vert et bleu, respectivement). Cet ensemble de 
données est appelé «dataset 0» (3 variables) ;  
 
(ii) un deuxième ensemble de données spectrales combinant des bandes R, V, B et le PIR, 
correspondant au « dataset 1» (4 variables) ;  
 
(iii) un ensemble de données (défini comme le « dataset 2 ») avec deux indices de végétation 
largement utilisés pour détecter la signature spectrale très caractéristique de la végétation, tels 
que l'indice de végétation par différence normalisée (NDVI ou Normalized Difference 
Vegetation Index), et l'indice de végétation vert-rouge (GRVI ou Green-Red Vegetation Index) ( 
2 variables spectrales). 








où PIR correspond à la bande du proche-infrarouge, R à la bande du rouge et V à la bande du vert. 
En raison de la rapide absorption du proche-infrarouge dans l’eau (Kirk, 1994; Dogan et al., 2009), 
certains auteurs ont en effet montré que le GRVI était plus performant que le NDVI pour détecter les 





(iv) le dernier jeu de données (« dataset 3 ») comprend les bandes R, V, B, PIR et les deux indices 
NDVI et GRVI (soit 6 variables). 
2.2. Définition de l’entité d’échantillonnage : influence de l’échantillon d’apprentissage  
Les moyens humains et financiers pour acquérir des données de recouvrement in situ étant 
généralement limités, étudier l’influence de différentes modalités d’échantillonnage dans la prédiction 
du recouvrement, peut permettre d’optimiser l’effort d’échantillonnage en termes de taille et de 
nombre d’entités échantillonnées pour un site de 1 km et des images satellite de cette résolution 
spatiale (50 cm). L’étape suivante a donc eu pour objectif de définir une stratégie d’échantillonnage 
à utiliser pour modéliser au mieux le recouvrement (cf. Figure 1D).  
Ainsi, des modèles de régression ont été construits sur la base des deux niveaux d'échantillonnage de 
recouvrement (i.e. 55 placettes de 3 m de côté et 880 quadrats de 0,75 m de côté) (§B.1.1), afin 
d’évaluer en premier lieu leur pertinence sur le terrain pour suivre la dynamique spatiale des herbiers 
sur la Garonne et de comparer leur performance dans l’apprentissage des algorithmes.  
L’effet de la taille de l’entité d'échantillonnage sur la prédiction du recouvrement a été également 
évalué. Pour ce faire, trois tailles d’entités ont été testées (avec n entités = 55) pour la construction de 
modèles de régression : 0,75 m (i.e. la taille de 1 quadrat par placette), 1,5 m (i.e. la taille du 
regroupement de 4 quadrats voisins par placette) et 3 m de côté (i.e. la taille d’une placette). Les 
performances des modèles de régression qui en sont issus ont alors été comparées. L’objectif ici était 
de déterminer une échelle d’échantillonnage optimale à privilégier pour un nombre limité 
d’échantillons (i.e. n = 55). Il était attendu que les entités de 3 m de côté obtiennent les meilleurs 
résultats.  
L'échantillonnage aléatoire des entités de 0,75 m et 1,5 m était orienté afin d’avoir la même 
distribution de classes d’abondance de macrophytes par entité d'échantillonnage que pour les 55 
placettes (cf. Tableau 2, §B.1.1), afin de ne pas biaiser la construction des modèles de régression. 
Enfin, une troisième réflexion a été menée sur l’effet du nombre d’entités échantillonnées 
dans l’apprentissage des algorithmes, et donc dans la qualité de la prédiction. Le nombre de placettes 
ne pouvant être augmenté, le nombre de quadrats de 0,75 m de côté a été progressivement diminué par 
rapport à l'ensemble de données initial (i.e. les 880 quadrats) en sélectionnant au hasard 1, 2, 4 ou 8 
quadrat(s) par placette. Cette sélection aléatoire de quadrats a généré des configurations avec 55, 110, 
220 ou 440 quadrats. Un sous-ensemble des placettes a été également utilisé pour obtenir une 
configuration avec 15 et 30 quadrats. Nous avons veillé à ce que la sélection des quadrats maintienne 
une distribution similaire des classes d'abondance des macrophytes, comme celle de l'ensemble de 
données initial de 880 quadrats (cf. Tableau 2, §B.1.1). Le but était ici de définir un nombre minimal 
d'entités de 0,75 m de côté permettant un résultat satisfaisant. Les résultats ont été analysés par des 
courbes d’apprentissage. 
L’étape suivante (cf. Figure 1E) a été d’extraire les valeurs de réflectance au sein de chaque entité 
d’échantillonnage (placette ou quadrat), à laquelle est associée une valeur de recouvrement total.  
Une entité est composée d'un nombre N de pixels de l'image Pléiades, chacun caractérisé par une 
valeur de réflectance dans plusieurs bandes spectrales (et/ou indices de végétation), selon le jeu de 
données spectrales considéré (§B.2.1). Les N valeurs de réflectance ont alors été extraites pour chaque 
entité grâce à la fonction extract() du package raster dans R. Ensuite, une réflectance moyenne 
pondérée par la surface des N pixels appartenant à chaque entité a été calculée. Les réflectances des 
pixels d’une même entité étant peu variables, il nous a paru pertinent d’associer une valeur de 




2.3. Construction des modèles de régression par algorithme d’apprentissage automatique 
Le développement d’algorithmes d’apprentissage automatique (machine learning), tels que le RF, 
SVR et K-NN, pour la construction d’un modèle de prédiction a nécessité de définir une méthode de 
partitionnement des échantillons en données d'entrainement (appelés trains) et de test (tests), qui va 
contribuer à son apprentissage, mais aussi à sa paramétrisation (cf. Figure 1F).  
Au cours de l’apprentissage, différents hyperparamètres sont examinés et optimisés pour la calibration 
(tuning) d’un modèle de régression (Brenning, 2012; Cracknell et Reading, 2014; Sharma et al., 
2017). Il est à noter que les hyperparamètres sont les paramètres propres à un algorithme 
d’apprentissage qu’il faut spécifier avant l’ajustement du modèle de prédiction. En revanche, les 
paramètres du modèle sont les paramètres résultant de l'ajustement (i.e. les hyperparamètres 
optimaux). Trouver les bons hyperparamètres pour un modèle est donc crucial pour la performance du 
modèle.  
 
2.3.1. Apprentissage et paramétrisation des algorithmes  
Dans le cas d'un nombre limité d'échantillons, la technique de validation croisée (ou cross validation) 
est reconnue comme une approche pertinente de partitionnement des échantillons d’apprentissage. 
Un exemple de méthodes de cross validation est la technique de k-fold cross validation. Cette méthode 
implique la division aléatoire d’échantillons en séries de k sous-ensembles, appelés k-folds, de taille à 
peu près égale, où k indique le nombre de partitions (les folds) et d’itérations (Hastie et al., 2009). 
Pour un hyperparamètre donné, k-1 partitions (training folds) sont utilisées de manière itérative pour 
entraîner le modèle de prédiction potentiel, la partition restante (test fold ou sous-ensemble de test) 
servant à tester le modèle (Figure 4). Cette procédure permet potentiellement à chaque échantillon 
d'être utilisé k fois pour l’entrainement ou le test, dans le but d’(i) améliorer le processus 
d'apprentissage, (ii) d'utiliser des ensembles de données indépendants pour l’entrainement et le test, 
(iii) de limiter les problèmes d’over- ou underfitting* et ainsi, (iv) de favoriser des modèles de 
prédiction plus généralistes (Anguita et al., 2012; Ramezan et al., 2019).  
Ainsi, pour chaque hyperparamètre considéré les performances (ou erreur de généralisation moyenne 
E) du modèle final potentiel sont calculées en faisant la moyenne des k erreurs (Ei) calculées (Figure 
4). Il y a autant de modèles potentiels qu’il y a d’hyperparamètres testés. Le meilleur modèle de 
prédiction correspond alors au modèle construit avec un hyperparamètre supposé optimal, c'est-à-dire, 
qui génère le score de validation (appelé « performance ») le plus élevé soit l’erreur de généralisation 
moyenne E la plus faible.  
*Overfitting et underfitting  
L’overfitting et l’underfitting en machine learning, sont vérifiés par des courbes de validation 
(“Validation curves”), où les performances (ou erreurs) d'un modèle sur le sous-ensemble 
d'entrainement et sur le sous-ensemble de validation (ou sous-ensemble de test pour un petit jeu de 
données) sont tracées en fonction du ou des hyperparamètres testés : 
 Lorsque l’erreur d’entrainement est faible et l’erreur de validation (ou de test) est élevée, il y a 
overfitting : le modèle a été trop bien ajusté aux points de données spécifiques de l'ensemble 
d'apprentissage, et sa fonction prédictive se généralise mal. 
 Si les deux erreurs sont élevées, il y a underfitting : le modèle prédictif généré lors de la phase 






Par ailleurs, préférer une k-fold cross validation répétée (appelée « J-k-fold cross validation ») permet 
de réduire la variabilité des paramètres sélectionnés et l'écart-type de l'estimation de la performance du 
modèle calibré (Moss et al., 2018). Au cours de celle-ci, les erreurs E des J cross validation sont 
finalement moyennées, pour obtenir un score de validation du modèle final. Les paramètres du modèle 
final sont sélectionnés comme pour une k-fold cross validation ; étant les hyperparamètres optimaux, 
c'est-à-dire générant une erreur E moyenne la plus faible. De plus, utiliser J répétitions permet de 
s’affranchir d’un effet de la graine aléatoire (i.e. nombre utilisé pour l’initialisation d’un générateur de 
nombres pseudo-aléatoires).  
Par conséquent, dans cette étude, une J-k-fold cross validation a été utilisée pour paramétrer chaque 
algorithme d'apprentissage automatique. J a été fixé à 10. Le k a été également fixé à 10 comme 
couramment utilisé dans la littérature (Jung, 2017). Ainsi, à chaque cycle, un certain nombre de 
données d'échantillonnage ont été sélectionnées au hasard, avec 90 % utilisées comme données 
d'apprentissage et 10 % comme données de test. Cette J-k-fold cross validation a été réalisée en 
parallèle de l’optimisation des hyperparamètres grâce à la fonction tune du package « e1071 » de R.  
2.3.2. Optimisation des hyperparamètres 
Chaque algorithme de machine learning est construit à l’aide d’hyperparamètres qui lui sont propres. 
Par conséquent, l’optimisation des hyperparamètres du Random Forest (RF), du Support Vector 
Regression (SVR) et K-Nearest Neighbors (K-NN) a nécessité de comprendre le fonctionnement de 
chaque algorithme. Une présentation succincte de leurs fonctionnements est donc exposée ci-après. 
• Le Random Forest : le fonctionnement et l’utilisation des RF en télédétection ont été largement 
décrits par Breiman (2001) ainsi que Belgiu et Drăguţ (2016). En résumé, un RF crée N arbres de 
décision (ntree) entrainés chacun avec un sous-échantillon différent des données d'apprentissage 
(échantillon bootstrap) selon le principe du bagging (i.e. à chaque nœud de nouveaux sous-
échantillons sont créés par tirage aléatoire dans l’ancien sous-échantillon) et un nombre de 
variables prédictives (mtry) aléatoire (i.e. dans notre cas, les variables spectrales). A chaque nœud 
(division) les variables optimales sont identifiées à partir d'un sous-ensemble aléatoire de toutes les 
variables à l’aide d’une fonction objective (Degenhardt et al., 2019). Chaque arbre construit alors un 
modèle de régression indépendant basé sur ces variables optimales et prédit une valeur pour les 
variables d’intérêt. La moyenne des prédictions de tous les arbres de décision (soit de tous les modèles 
indépendants) est ensuite calculée pour obtenir la meilleure prédiction de la nouvelle entité et 











L'influence des paramètres ntree (Breiman, 2001; Liaw et Wiener, 2002) et mtry (Cutler et al., 2007; 
Strobl et al., 2008; Duro et al., 2012) sur les performances de prédiction a été de nombreuses fois 
démontrés. Par conséquent, dans cette étude, nous avons fait varier la valeur ntree de 25 à 1000 (avec 
un pas de 25), et celle de mtry de 1 au nombre maximum de bandes spectrales impliquées dans chaque 
jeu de données (e.g. un maximum de 6 pour le « dataset 3 »). Le nombre de nœuds a été fixé à 2. 
• Le Support Vector Regression : afin de pouvoir traiter des cas où les données ne sont pas 
linéairement distribuées, le SVR transforme l'espace de représentation des données d'entrées en un 
espace intermédiaire de N dimension, dans lequel il existe une fonction de régression f(x) qui 
minimise la distance ε entre les valeurs réelles xi et les valeurs estimées yi. La fonction de régression 
est modélisée par un hyperplan (i.e. sous-espace vectoriel de dimension n-1) optimal. Les données 
d’entrainement les plus proches de la marge (-ε ; ε) qui sont utilisés pour la détermination de 
l’hyperplan, sont appelés « vecteurs de support ». La transformation de l’espace pour la recherche de 
cet hyperplan optimal et de ses paramètres est obtenue par l’introduction d’une fonction noyau 
(appelée « kernel ») (Figure 6). Plus de détails sur les SVR et leur fonctionnement peuvent être 
retrouvés dans Djeffal (2012) et leur utilisation en télédétection est discutée dans Mountrakis et al. 
(2011). 
 
Trois hyperparamètres cruciaux doivent alors être optimisés pour le SVR, tels que la fonction de 
noyau à utiliser (i.e. le kernel), la fonction de perte caractérisant la marge (ɛ) et le facteur de 
pénalité d'erreur (C) d’une mauvaise prédiction (appelé aussi « fonction de coût »). 
Dans notre étude, une fonction noyau de type radial Gaussien (Radial Basis kernel Function ou 
RBF) a été appliquée étant donné ses performances supérieures par rapport aux autres noyaux (e.g. 
linéaire, polynomial ou sigmoïde) (Kavzoglu et Colkesen, 2009). Celle-ci est elle-même définie par 
un paramètre γ (appelé « largeur de la fonction noyau ») à optimiser, qui mesure la similarité 
entre deux données d’apprentissage. Si ce paramètre est très faible, le modèle de prédiction sera 
Figure 5. Structure du Random Forest, appliqué en 
régression. Modifié d’après le site 
www.towardsdatascience.com. 
 
Figure 6. Illustration du 
Support Vector Regression. C 
représente la fonction de coût, 
et ε la fonction de perte. 






trop contraint (i.e. trop spécifique) et ne pourra pas capturer la complexité d’un jeu de données. La 
valeur γ influence la forme de l'hyperplan, ce qui peut affecter les résultats de précision de la 
prédiction (Huang et al., 2002; Ghosh et Joshi, 2014). Par conséquent dans ce travail, nous avons 
testé la gamme suivante : γ = {2-5, 2-4,...,25}. 
Concernant les autres hyperparamètres communs à n’importe quelle fonction noyau, la fonction de 
perte (ɛ) détermine le niveau de précision de la fonction de régression approchée. La valeur de ε 
influence le nombre de vecteurs de support utilisés pour construire la fonction de régression. Plus ε est 
petit, plus de vecteurs de support seront sélectionnés et moins les erreurs de prédiction seront 
importantes. Par conséquent, dans ce travail, la valeur ɛ a été fixée à 0,1 (valeur par défaut). 
Le paramètre de fonction de coût (C) permet quant à lui de faire un compromis entre l’erreur 
d’apprentissage et la complexité du modèle de régression. Ainsi, il influe sur les capacités de 
généralisation du futur modèle de régression. Un C faible encouragera une marge de tolérance ε 
plus souple, donc une fonction de régression plus simple, au détriment de la précision de la 
prédiction, tandis qu'un grand C conduira à un comportement similaire à celui d'un SVR à marge 
dure : plus C est grand, plus le modèle de régression obtenu est complexe et plus il peut conduire à 
de l’overfitting (Ghosh et Joshi, 2014). Par conséquent, les valeurs C et ε affectent la complexité du 
modèle (mais d'une manière différente). Dans notre cas, dans cette étude, une gamme de coût a été 
testée : C = {0.1, 10,..., 105}.  
• Le K-Nearest Neighbors : il figure parmi les plus simples algorithmes d’apprentissage automatique 
utilisés en télédétection. En régression, dans un espace multidimensionnel composé de variables 
indépendantes, pour chaque nouvelle observation, ses K voisins (i.e. K pixels dits de référence) 
spectralement les plus proches sont sélectionnés : la moyenne pondérée des valeurs de variables (i.e. 
les étiquettes) de ces voisins yi est alors attribuée à la nouvelle observation (i.e. le pixel non étiqueté) 
(Chirici et al., 2016) (Figure 7).  
La similitude spectrale entre les pixels non étiquetés et les pixels de référence est mesurée grâce à 
une fonction de distance (e.g. euclidienne, Manhattan). Ainsi, dans notre cas, pour toute nouvelle 
observation de test (une valeur de réflectance d’un pixel non étiqueté) pour laquelle une prédiction de 
recouvrement doit être faite, l’algorithme cherche dans le jeu de données d’apprentissage, K valeurs de 
réflectance des pixels les plus proches de la nouvelle observation grâce à la fonction de distance 
préalablement définie. Il attribue ensuite la moyenne pondérée de recouvrement des K voisins à la 
nouvelle observation. Par conséquent, le type de mesures de distance et le choix du nombre K de 
voisins doivent être ajustés.  
En pratique, la valeur K doit être suffisamment grande pour que le taux d'erreur de prédiction soit 
minimisé car une valeur K trop petite conduit généralement à une distribution spatiale bruitée des 
estimations. En revanche, la valeur K doit être aussi suffisamment petite pour que seuls les points 
d'échantillonnage les plus similaires soient inclus car une valeur  K trop élevée conduit à des 
distributions spatiales sur-lissées de la variable d'intérêt (Sun et al., 2018). Par conséquent, dans ce 
Figure 7. Illustration du fonctionnement d’un 
algorithme K-Nearest Neighbors, appliqué en 




travail, les valeurs de K ont été optimisées pour chaque modèle dans une gamme de 1 à 144. Nous 
avons également utilisé une fonction de distance euclidienne.  
2.4. Cartographies de recouvrement prédit et sélection du meilleur modèle de régression 
Au total, 108 modèles de régression ont été développés (3 algorithmes × 4 jeux de données 
spectrales * 9 configurations d’échantillonnage). Chaque modèle construit par les algorithmes de 
machine learning a été appliqué sur l’ensemble du site d’étude (i.e. l’image satellite Pléiades), afin de 
prédire le recouvrement sur le site et de générer une cartographie automatique du recouvrement à une 
résolution spatiale de 50 cm. La dernière phase de développement de la méthode de cartographie 
automatique de recouvrement (Figure 1G) a alors consisté en l’évaluation de la prédiction de ces 
modèles afin de sélectionner le meilleur modèle de prédiction et donc la meilleure carte de 
recouvrement prédit.  
2.4.1. Evaluation de la performance des modèles  
La précision de prédiction de chaque modèle a été évaluée à l'aide de deux métriques statistiques : 
• Coefficient de détermination (R²) : il donne une indication sur la qualité de l'ajustement du 
modèle, qui définit la variance expliquée par le modèle sélectionné. Il varie entre 0 et 1. Un R² 
plus élevé correspondait à une plus grande précision d'un modèle de prédiction du 
recouvrement des macrophytes. 
• Erreur quadratique moyenne (RMSE) : elle indique la qualité de prédiction d’un modèle. 
Plus l'erreur est petite, meilleur est le modèle. 
 
Ces métriques ont été calculées à l’échelle des entités d’échantillonnage (placettes ou quadrats), mais 
aussi entre les résultats cartographiques de recouvrement prédit et la carte de recouvrement observé 
(photo-interprété) définie dans le chapitre I, afin d’obtenir des statistiques à l’échelle du site. 
Toutefois, seules les métriques à l’échelle du site seront discutées dans ce manuscrit, permettant de 
mieux évaluer la qualité de prédiction des modèles sur le site entier. 
 
2.4.2. Evaluation des résultats cartographiques de recouvrement prédit 
Afin d’identifier les potentielles zones d’erreurs de prédiction et de préciser localement la qualité de la 
prédiction des modèles, les différences entre recouvrements prédits et observés ont été cartographiées 
à une résolution spatiale commune de 3 m, sur la base d’une comparaison entre chaque résultat 
cartographique issu de la modélisation et la carte de recouvrement observé présentée au chapitre I (une 
différence inférieure ou supérieure à 0, indiquant une sous-prédiction ou surprédiction, 
respectivement). 
3. Estimation de la biomasse à partir du recouvrement prédit 
L’obtention de cartes de biomasse aérienne à partir de cartes de recouvrement générées 
automatiquement repose sur la mise en évidence d’une relation entre le recouvrement total et la 
densité de biomasse aérienne toutes espèces confondues. C’est la dernière étape de ce travail de 
recherche (cf. Figure 1H). 
Pour ce faire, une deuxième campagne de relevés terrain a été effectuée entre septembre et octobre 
2017. Plusieurs quadrats ont été positionnés en amont du site d’étude (cf. Chapitre I), selon un 





Une quinzaine de quadrats monospécifiques et plurispécifiques de 1,5 m de côté ont été positionnés en 
septembre pour l’estimation visuelle du pourcentage de recouvrement de la VAS et le prélèvement de 
la biomasse fraiche aérienne des espèces. Toutes les espèces à l’intérieur de chaque quadrat ont été 
considérées : la biomasse dépassant du quadrat n’a pas été prise en compte et les plantes traversant le 
quadrat ont été intégrées dans la détermination de la biomasse aérienne. Après passage à l’étuve (à 
70°C pendant 48h), la masse sèche (MS) a été mesurée.  
Nous avons ensuite cherché à modéliser la relation entre le recouvrement estimé et la densité de 
biomasse aérienne mesurée. Au regard de la distribution des données, nous avons testé 5 modèles : 
 
• Une fonction polynomiale du 1er degré (modèle 1) : 𝑌 = 𝑎𝑋 + 𝑏  
• Une fonction polynomiale du 2nd degré (modèle 2) : 𝑌 = 𝑎𝑋² + 𝑏𝑋 + 𝑐 
• Une fonction puissance (modèle 3) : 𝑌 = 𝑎𝑋𝑏 
• Une fonction exponentielle (modèle 4) : 𝑌 = 𝑎 ∗ exp (𝑏𝑋) 
• Une fonction logarithmique (modèle 5) : 𝑌 = 𝑎 ln(𝑋) + 𝑏 
Avec X le recouvrement total (%) et Y la densité de biomasse aérienne toutes espèces confondues (gMS.m-2). 
Différents critères statistiques ont été utilisés pour sélectionner la meilleur modèle de prédiction de 
biomasse en fonction du recouvrement, à savoir, le critère d'information d'Akaike (AIC), l’erreur 
quadratique moyenne (RMSE) et l’erreur standard résiduelle. Plus ces critères sont faibles et 
meilleur est l’ajustement des modèles. Également, le coefficient de détermination (R²) a été calculé 
pour chaque modèle afin de déterminer la part de variance expliquée par le modèle.  
La meilleure relation densité de biomasse-recouvrement établie a été ensuite appliquée à la 
meilleure carte de recouvrement prédit déterminée après sélection du modèle optimal de prédiction du 
recouvrement (§B.2.4). Ainsi, une carte de biomasse aérienne prédite a été générée, à une résolution 
spatiale de 50 cm. 
C. RESULTATS 
1. Modélisation du recouvrement par machine learning et cartographie 
Concernant la méthode de cartographie automatique du recouvrement, tous les résultats obtenus ont 
été analysés en termes de performances statistiques des modèles, de distribution spatiale des herbiers 
(au regard des cartes de recouvrement prédit) et de qualité de prédiction (via l’analyse des différences 
entre le recouvrement prédit et observé).  
Toutes les métriques d’évaluation des 108 modèles telles que le R², la RMSE et la gamme des valeurs 
prédites de recouvrement sont fournies en annexes (cf. Annexe 3), ainsi que toutes les cartes de 
recouvrement prédit (cf. Annexe 4) et de différences (cf. Annexe 5) obtenues. Ici, nous nous sommes 
concentrés sur les résultats les plus pertinents. 
1.1. Quelles données spectrales ? 
L’étude de l’effet des données spectrales sur la prédiction du recouvrement a montré des différences 
notables entre les quatre jeux de données spectrales testés (§B.2.1.) quel que soit le niveau 
d’échantillonnage considéré (i.e. placettes ou quadrats). 
Les modèles de prédiction construits avec le « dataset 2 » (i.e. NDVI et GRVI) ont obtenu les 
résultats cartographiques (cf. Annexe 4) et statistiques (cf. Annexe 3) les moins satisfaisants, quel que 




learning, les coefficients de détermination à l’échelle du site (R²) étaient faibles (compris entre 0,4 et 
0,5) et les erreurs de prédiction (RMSE) étaient élevées, variant entre 25 % et 30 % (cf. Annexe 3). 
Les cartes de recouvrement prédit présentaient le moins de substrat nu (i.e. avec 0 % d’herbiers), 
particulièrement pour le K-Nearest Neighbors (K-NN), mais aussi le Support Vector Regression 
(SVR) (cf. Annexe 4). Avec le Random Forest (RF), les cartes de recouvrement étaient légèrement 
améliorées, avec des limites d’herbiers plus marquées. La plupart des cartes obtenues avec ce jeu de 
données prédisaient également la présence d’herbiers sur tout le contour du site.  
Toutes les cartes des différences entre recouvrements prédits et observés ont montré une surprédiction 
significative du recouvrement au niveau des zones de substrat nu (e.g. chenal central) et de sous-
prédiction au niveau des herbiers situés sur les rives gauche et droite (cf. Annexe 5). Plus précisément, 
les zones de substrat nu étaient prédites comme des zones d’herbiers avec des recouvrements compris 
entre 0 et 28 %, tandis que les différences de prédiction entre les recouvrements prédits et observés 
étaient également très importantes, avec des écarts absolus de recouvrement pouvant atteindre 90 %.  
Concernant les trois autres jeux de données spectrales (« dataset 0 », « dataset 1 » et « dataset 3 »), 
aucune différence notable n’a été mise en évidence entre les métriques d’évaluation des modèles avec 
le RF et le SVR. Toutes indiquaient généralement des corrélations spatiales élevées (R²) entre 0,62 et 
0,75, ainsi qu'une relativement bonne précision de prédiction avec une RMSE moyenne de 21 % (avec 
un maximum de 24 %) (cf. Annexe 3) : 
• Pour le SVR, seules les cartes de recouvrement obtenues avec les « dataset 0 » et « dataset 1 » 
représentaient relativement bien la distribution spatiale des herbiers sur la Garonne, avec le 
substrat nu plutôt bien prédit (cf. Annexe 4). Les métriques étaient proches entre les deux 
ensembles de données spectrales (R² ~ 0,71; RMSE ~ 20 %) (cf. Annexe 3). Avec le « dataset 3 » 
les forts recouvrements dans les zones d’herbier étaient mieux prédits (moins d’erreurs de sous-
prédiction) qu’avec le « dataset 2 » mais les prédictions dans les zones de faibles recouvrements 
présentaient d’importantes erreurs de surprédiction (avec des différences locales jusqu'à 28 % 
entre le recouvrement prédit et observé) (cf. Annexe 5). Ceci a été appuyé par une légère 
diminution des R² et une augmentation des RMSE pour ce dernier dataset. Par ailleurs, l’avantage 
prédictif de l’ajout du PIR était variable selon le niveau d’échantillonnage utilisé. Par exemple, de 
meilleurs résultats étaient obtenus sans le PIR (« dataset 0 ») pour des modèles de régression 
paramétrés sur la base de quadrats : de plus faibles différences locales entre les recouvrements 
prédits et observés étaient mises en évidence (cf. Annexe 5). Le SVR peut donc être performant 
avec ou sans le PIR (i.e. « dataset 1 » ou « dataset 0 », respectivement).  
• Concernant le RF, les différences de potentiel de prédiction étaient encore moins marquées entre 
les différents datasets, avec toutefois une légèrement moins bonne prédiction des zones de 
substrat nu pour le « dataset 0 ». Les résultats cartographiques obtenus pour les datasets 1 et 3 
étaient équivalents (cf. Annexe 4 et Annexe 5). Pour le RF il n’y a donc aucun avantage à utiliser 
des indices de végétation, l’ajout du PIR (« dataset 1 ») étant suffisant à l’amélioration des 
performances des modèles. 
En revanche, le K-NN semblait plus sensible à l’effet des données spectrales, avec des différences 
significatives des métriques entre les trois datasets (cf. Annexe 3). Pour cet algorithme, les meilleurs 
modèles de prédiction ont été obtenus avec les bandes spectrales du visible uniquement (« dataset 0 ») 
(R²~ 0,7 et RMSE entre 19 et 21 %), se traduisant par de nettes améliorations de la prédiction du 
recouvrement avec ce dataset : maximum de recouvrement prédit autour de 90 % et minimum à 0 % 
(cf. Annexe 3). Les prédictions se dégradaient ensuite lorsque les modèles se complexifient : ajout du 





Par conséquent, pour les trois algorithmes, l’utilisation des deux indices de végétation combinée aux 
quatre bandes spectrales (« dataset 3 ») ne s’est pas avérée convaincante. Les deux jeux de données 
impliquant les indices de végétation ont donc été exclus du reste de l'analyse, représentant des 
indicateurs peu prédictifs. Ainsi, nous avons choisi de consacrer la suite des résultats de ce 
manuscrit au « dataset 1 » (RVB PIR) et au « dataset 0 » (RVB) pour le SVR, au « dataset 1 » 
pour le RF et au « dataset 0 » pour le K-NN. Toutefois, toutes les tendances qui seront présentées 
par la suite ont été préalablement vérifiées et confirmées pour les autres jeux de données spectrales.  
1.2. Existe-t-il un meilleur algorithme ? 
Les trois algorithmes d'apprentissage automatique ont montré qu'ils étaient en mesure de prédire la 
distribution et le recouvrement des macrophytes dans la Garonne sur la base des deux jeux de données 
de terrain initiaux (i.e. 55 placettes et 880 quadrats). 
Aucune tendance statistique n’a été observée entre les trois algorithmes comparés (Tableau 3 et cf. 
Annexe 3). En effet, les métriques d’évaluation des modèles étaient proches entre les algorithmes ; les 
meilleurs modèles de régression exprimaient des coefficients de détermination (R²) élevés, variant 
entre 0,67 et 0,74 et de relativement faibles erreurs de prédiction, autour de 19-21 %. Toutefois, seuls 
le Random Forest (RF) et le Support Vector Regression (SVR) ont été capables de prédire jusqu’à 100 
% de recouvrement au sein des herbiers à forte densité, les maximum de prédictions du K-Nearest 
Neighbors (K-NN) étant limitées à 91 % de recouvrement pour son meilleur modèle. 
Par ailleurs, toutes les cartes de recouvrement prédit ont bien reflété la répartition spatiale globale des 
macrophytes observée sur le terrain : des herbiers denses à forts recouvrements le long de la rive 
gauche sur plus de la moitié du site et la présence d’herbiers moins denses à hauteur du bras mort en 
rive droite (Figure 8). Néanmoins, la prédiction des patchs d’herbiers dans la zone aval du site ainsi 
que le long de la rive droite semble plus en moins difficile selon l'algorithme. A cet égard, le SVR n'a 
jamais été en mesure de prédire correctement les macrophytes en rive droite au milieu du site d'étude 
en comparaison avec le RF : pour cet algorithme les herbiers semblaient plus diffus et épars et étaient 
détectés dans le chenal central. Les mêmes observations ont pu être faites pour le K-NN bien que 
celui-ci semblait meilleur que le SVR pour la prédiction des zones de substrat nu (i.e. moins de 
différences locales) (cf. Annexe 5). 
Tableau 3. Effet de l’algorithme : métriques d’évaluation des meilleurs modèles obtenus avec les 3 




Taille de l’entité 












3 55 87,30 0,69 21,28 





3 55 99,00 0,72 20,37 
0,75 880 100,00 0,74 19,40 
RVB PIR 
(“dataset 1”) 
3 55 100,00 0,72 21,28 





3 55 90,51 0,72 20,21 




A B C 
Enfin, l’analyse de la distribution des données de recouvrement prédit en fonction du recouvrement 
observé à l’échelle des entités d’échantillonnage (placettes ou quadrats) a clairement permis de mieux 
mettre en exergue la sensibilité relative des trois algorithmes testés (Figure 9) : 
• Avec le SVR (RVB et RVB PIR), les données prédites restent globalement très bruitées, avec un 
écart type important notamment pour les valeurs extrêmes de recouvrement (i.e. 0 et 100 %). À 
cet égard, davantage d'erreurs de prédiction ont été observées pour ces recouvrements, notamment 
pour l’herbier en rive gauche et au sein du chenal central. De plus, le SVR a montré des 
difficultés importantes pour prédire les recouvrements moyens (i.e. entre 25 et 75 %) (Figure 9). 
En effet, ils étaient souvent sous-estimés, avec des différences locales des écarts locaux atteignant 
un maximum de 50 % (cf. Annexe 5). 
• Les mêmes remarques peuvent être faites pour le K-NN (RVB), même si son modèle de 
régression semble légèrement plus performant que le SVR pour prédire les recouvrements 
moyens : les points de recouvrement prédit sont plus regroupés autour du modèle dit « parfait », 
matérialisé par la ligne rouge sur la figure 9.  
• D'un autre côté, les données prédites par le RF (RVB PIR) étaient moins dispersées et les 
recouvrements étaient globalement bien prédits même si les recouvrements les plus élevés (i.e. 
supérieurs à 90 %) restaient souvent légèrement sous-prédits (Figure 9) (avec un maximum 
d’écart entre les recouvrements prédits et observés inférieur à 28 %). Les zones de substrat nu 
étaient nettement mieux représentées et, en cas de surprédiction locale, celle-ci était limitée à un 
maximum de 20 % (e.g. le long des berges) (cf. Annexe 5). Enfin, les données au sein des entités 
étaient nettement mieux ajustées aux modèles de régression issus du RF. Il est à noter qu’à 
l’échelle des entités les R² étaient proches de 0,9 et les RMSE entre 6 et 10 % (cf. Annexe 3).  
Figure 8. Cartographie du recouvrement total (%) prédit par les 3 algorithmes de machine learning pour deux jeux de 
données multispectrales. (A) Random Forest ; (B) Support Vector Regression ; (C) K-Nearest Neighbors ; « RVB » 
représente le « dataset 0 » avec les bandes du rouge, vert et du bleu et « RVB PIR » le « dataset 1 » avec les mêmes 
bandes du visible et celle du proche-infrarouge. 55P correspond aux 55 placettes (entités de 3 m de côté), et 880Q aux 
880 quadrats (entités de 0,75 m de côté). 





Figure 9. Recouvrement prédit en fonction du recouvrement observé pour chaque algorithme et niveau d’échantillonnage. Résultats pour le « dataset 0 » (RVB) et « dataset 1 » (RVB PIR).(A) 
Random Forest ; (B) Support Vector Regression ; (C) K-Nearest Neighbors ; (1) 55 placettes ; (2) 880 quadrats. La droite rouge représente un modèle linéaire avec lequel le recouvrement serait 




Par conséquent, en comparaison aux deux autres algorithmes, le RF a été considéré comme le plus 
convaincant pour prédire le recouvrement des macrophytes submergés à l’échelle de l’entité mais 
aussi à l’échelle du site. Également, le K-NN n’arrivant pas à prédire le recouvrement au-delà de 91 % 
et ne permettant d’obtenir des résultats acceptables que pour un seul jeu de données spectrales 
(« dataset 0 » ou RVB), cet algorithme a été jugé comme le moins adapté pour le développement de la 
méthode de cartographie automatique. 
Ainsi, du fait des précédents résultats obtenus concernant l’effet des données spectrales sur la qualité 
de la prédiction, les prochains résultats seront essentiellement mis en avant pour le RF combiné au 
« dataset 1 » (RVB PIR). Néanmoins, les figures tiendront compte des deux autres algorithmes (SVR 
et K-NN) pour appuyer les tendances observées concernant l’optimisation de l’échantillonnage.  
1.3. Quelle stratégie d’échantillonnage privilégier ? 
La comparaison de modèles issus des deux niveaux d'échantillonnage (i.e. placettes et quadrats) a 
permis de mettre en évidence leurs différences dans la capacité de détection des herbiers de 
macrophytes et de prédiction de leur recouvrement.  
Au niveau des performances des modèles, pour chaque algorithme, les coefficients de détermination 
(R²) et les erreurs de prédiction (RMSE) n'étaient pas significativement différents entre les deux 
niveaux d'échantillonnage, bien qu'un modèle utilisant 880 quadrats semble montrer des performances 
légèrement supérieures à celles obtenues avec 55 placettes, particulièrement pour le RF mais aussi 
pour le K-NN (Tableau 3 et cf. Annexe 3), et ce quel que soit le jeu de données spectrales (Figure 10, 
cf. Annexe 6).  
Par ailleurs, même si ces deux niveaux d'échantillonnage étaient capables de prédire une large gamme 
de valeurs de recouvrement, les modèles de régression basés sur les quadrats étaient plus en mesure de 
prédire les valeurs de recouvrement extrêmes, et permettaient d’atteindre les 100 % de recouvrement 
Figure 10. Comparaison des erreurs moyennes de prédiction des modèles (RMSE), selon le jeu de données spectrales, 
l’algorithme et le niveau d’échantillonnage (55P pour 55 placettes ou 880Q pour 880 quadrats) utilisés : (A) Random 
Forest ; (B) Support Vector Regression ; (C) K-Nearest Neighbors. Les DataSetX correspondent aux 4 jeux de données 
spectrales testés dans cette étude, impliquant les bandes spectrales de l’image Pléiades et/ou deux indices de 





(Tableau 3). De plus, les limites des herbiers semblaient moins bien définies avec un modèle de 
régression basé sur 55 placettes (Figure 8).  
Enfin, les cartes des différences ont notamment mis en évidence que les différences locales entre le 
recouvrement prédit et observé étaient réduites pour les modèles basés sur 880 quadrats : pour le RF 
(RVB PIR) les différences locales étaient en moyenne inférieures à 20 % (Figure 11).  
Néanmoins, quel que ce soit le modèle de régression utilisé, deux zones où l'erreur de prédiction du 
recouvrement reste très élevée, ont été mises en évidence. Elles sont situées au niveau du bras mort et 
en aval de l’herbier dense situé en rive gauche, où des recouvrements normalement élevés (>75 %) 
sont prédit comme des zones de faible recouvrement (différence locale entre le recouvrement prédit et 
observé pouvant atteindre 100 %). 
 
Par conséquent, bien que les modèles basés sur les deux stratégies d’échantillonnage permettent de 
relativement bien détecter la présence des herbiers, préférer 880 quadrats à 55 placettes pour la même 
surface d'échantillonnage (495 m² soit 55 placettes × 9 m²) a clairement permis d’obtenir de meilleurs 
résultats en termes de qualité de prédiction du recouvrement.  
Ainsi, au regard des précédents résultats sur l’effet des données spectrales (§C.1.1) et de l’algorithme 
(§C.1.2) dans la qualité de la prédiction du recouvrement, la sélection du meilleur résultat 
cartographique (et du meilleur modèle de régression) s’est portée sur les résultats issus du Random 
Forest, construit avec les bandes spectrales du visible (RVB) et du PIR, basé sur 880 quadrats. 
Toutefois, il restait à savoir si cela était dû à la taille des entités et/ou au nombre d’entités, et si le 
nombre d’entités pouvait être diminué pour optimiser la stratégie d’échantillonnage. 
 
Figure 11. Cartographie des différences entre recouvrements prédits et observés pour les 3 algorithmes de machine 
learning et deux jeux de données spectrales. (A) Random Forest ; (B) Support Vector Regression ; (C) K-Nearest 
Neighbors ; « RVB » représente le « dataset 0 » avec les bandes du rouge, vert et du bleu et « RVB PIR » le « dataset 1 » 
avec les mêmes bandes du visible et celle du proche-infrarouge. 55P correspond aux 55 placettes (entités de 3 m de 
côté), et 880Q aux 880 quadrats (entités de 0,75 m de côté). Les zones vertes (différences positives) représentent une 
surprédiction du recouvrement alors que les zones rouge (différences négatives) montrent une sous prédiction. 




2. Optimisation de la stratégie d’échantillonnage 
2.1. Effet de la taille des entités échantillonnées  
La comparaison des résultats obtenus avec des entités d’échantillonnage de tailles différentes (3 m, 1,5 
ou 0,75 m de côté) et avec un nombre fixe d'entités (n = 55) a montré des différences très nettes en ce 
qui concerne la précision de la prédiction du recouvrement total. 
En effet, même si aucune différence significative entre les métriques des modèles (R² et RMSE) ne 
pouvait être observée entre les différentes échelles, le modèle RF construit sur des entités 
d'échantillonnage de 3 m de côté présentait un R² et une RMSE légèrement meilleurs que les modèles 
utilisant des entités d'échantillonnage plus petites (R² = 0,69 et RMSE = 21,3 %) (cf. Annexe 3). Les 
mêmes tendances avaient été également observées pour le SVR. 
Pour le RF (mais aussi le SVR), c’est seulement à partir de 3 m de résolution pour les entités 
d’échantillonnage, que toutes les cartes de recouvrement prédit obtenues ont été considérées comme 
acceptables (Figure 12A). Les modèles développés avec des entités de 3 m de côté ont prédit les 
recouvrements les plus proches de la réalité terrain en septembre 2017, avec de forts recouvrements 
supérieurs à 85 % et des zones de substrat nu nettement mieux représentées que pour des entités plus 
petites (cf. Annexe 3). Les limites entre les différents patchs de macrophytes étaient également mieux 
définies (Figure 12A). Les cartes de différences ont également montré les plus petites différences 
locales entre les recouvrements prédits et observés : les différences moyennes s'élevaient à +8 % dans 
les zones de substrat nu et à -40 % dans les zones d’herbiers (Figure 13A) et pouvaient atteindre 
+12 % sur des zones sans végétation et -72 % au sein des herbiers. Les modèles basés sur des quadrats 
de 0,75 m de côté ont quant à eux montré les moins bonnes performances (e.g. pour le RF, R² = 0,62 et 
RMSE = 23,7 %) et de très mauvais résultats cartographiques (avec des différences entre 
recouvrements prédits et observés atteignant +20 % sur substrat nu et -90 % dans les herbiers) (Figure 
13A). Avec des entités d'échantillonnage de 1,5 m de côté, les résultats étaient améliorés mais toujours 
inférieurs aux modèles basés sur des entités d'échantillonnage de 3 m de côté. 
Le K-NN semblait quant à lui autant s’accommoder d’entités de 1,5 m de côté que d’entités de 3 m de 
côté, même si de légères différences étaient discernables au regard des cartes obtenues (Figure 12C). 
Nous avons remarqué par exemple, moins de sous-prédictions locales dans les zones d’herbier à forte 
densité pour les entités de 3 m de côté (Figure 13C). 
Enfin, pour les trois algorithmes, les modèles développés avec des entités de 0,75 et 1,5 m de 
résolution, n’étaient pas capable de prédire plus de 50 % et 80 % de recouvrement maximum, 
respectivement (cf. Annexe 3). En revanche, les modèles développés avec des entités de 3 m de côté 
ont prédit les recouvrements les plus proches de la réalité terrain en septembre 2017, avec de forts 
recouvrements supérieurs à 85 % et des zones de substrat nu nettement mieux représentées que pour 
des entités plus petites (cf. Annexe 3). 
Par conséquent, pour un nombre limité d’entités d’échantillonnage (n = 55), estimer le 
recouvrement au sein d’entités de 3 m de côté est bien plus approprié pour prédire la 
distribution spatiale globale des herbiers sur cette image Pléiades et obtenir des résultats 
cartographiques acceptables. Cependant, comme les résultats précédents l'ont montré (comparaison 55 
placettes vs. 880 quadrats), cette stratégie d'échantillonnage n'est pas pleinement efficace pour 
une prédiction précise du recouvrement de la VAS, en particulier par rapport à une stratégie 
d'échantillonnage avec plus d'entités. Toutefois, cette stratégie (880 quadrats) est chronophage et 
l’étape suivante du développement de notre méthode (§C.2.2) a consisté à diminuer progressivement 
le nombre de quadrats afin de déterminer un nombre minimal (et toujours optimal) à échantillonner. 






Figure 12. Cartographie du recouvrement prédit obtenue grâce des modèles construits sur 55 entités d’échantillonnage de différentes tailles : (A) Random Forest (A) ; (B) Support Vector 







Figure 13. Cartographie des différences locales entre recouvrements prédits et observés. Résultats pour des modèles construits sur 55 entités d’échantillonnage de différentes tailles : (A) 
Random Forest (A) ; (B) Support Vector Regression ; (C) K-Nearest Neighbors ; « RVB » représente le «dataset 0» avec les bandes du rouge, vert et du bleu et « RVB PIR » le «dataset 1» 
avec les mêmes bandes du visible et celle du proche-infrarouge. Les zones vertes (différences positives) représentent une surprédiction du recouvrement alors que les zones rouge 





2.2. Effet du nombre d’entités 
L'analyse de courbes d'apprentissage, qui décrivent les métriques d’évaluation des modèles obtenus en 
fonction du nombre de quadrats, a montré que les performances maximales des modèles étaient 
atteintes pour 110 quadrats et plus, quels que soient les jeux de données spectrales et les algorithmes 
utilisés (cf. Annexe 3 et Annexe 7). Plus précisément, les métriques d'évaluation des modèles 
restaient constantes dès 110 quadrats pour les modèles issus du RF (Figure 14 et cf. Annexe 3 et 
Annexe 7). Concernant le SVR, les mêmes observations ont pu être faites, même si les métriques 
semblaient n’être stables qu’à partir de 220 quadrats pour le « dataset 1 » (RVB PIR) (cf. Annexe 3 et 
Annexe 7). 
Par ailleurs, plus le nombre de petites entités (quadrats de 0,75 m de côté) augmentait, plus les 
différences locales entre recouvrements prédits et observés diminuaient, autant dans les zones de 
substrat nu du chenal central que dans les zones d’herbiers (cf. Annexe 5). De plus, pour le RF (et les 
autres algorithmes), en dessous de 110 quadrats, les métriques et les cartes de différences entre 
recouvrements prédits et observés ont reflété des modèles non performants (RMSE >24 %) (cf. 
Annexe 3 et Annexe 5). 
En termes de surface échantillonnée, 220 quadrats correspondent à 55 entités de 1,5 m de côté (soit 4 
quadrats groupés de 0,75 m de côté). Or, un modèle basé sur 220 quadrats s'est révélé plus performant 
qu'un modèle basé sur 55 entités de 3 m de côté (et, a fortiori, qu’un modèle basé sur 55 entités de 1,5 
m de côté). Pour une même surface échantillonnée, l'estimation du recouvrement de la VAS sera 
donc meilleure avec des modèles impliquant de nombreuses petites entités qu'avec des modèles 
utilisant un nombre limité d'entités plus grandes. 
Par conséquent, cette deuxième partie d’analyse (§C.2) a confirmé les premières tendances observées 
(§C.1) : le meilleur modèle de prédiction du recouvrement est issu du Random Forest, construit avec le 
« dataset 1 » (RVB PIR) et un grand nombre de petites entités de 0,75 m de côté. La figure 15 résume 

















Figure 14. Evolution de la RMSE (%) en fonction du nombre de quadrats pour des modèles développés par 
le Random Forest. « RVB » représente le «dataset 0» avec les bandes du rouge, vert et du bleu et « RVB 




3. Estimation de la biomasse à partir du recouvrement 
3.1. Définition d’une relation « densité de biomasse aérienne-recouvrement » 
La comparaison des différents ajustements des données de densité de biomasse et de recouvrement par 
un modèle sur la base des différents critères de qualité (§B.3) et de l’analyse des courbes d’ajustement 
(cf. Annexe 8), a permis de sélectionner le meilleur modèle décrivant la relation « densité de biomasse 
–recouvrement ». En effet, bien que les critères statistiques soient proches entre les modèles (cf. 
Annexe 9), seul le modèle 3 a exprimé une erreur standard résiduelle très faible (~0,79), montrant une 
forte variance expliquée par son modèle de régression. Ce dernier a donc été considéré comme le 
meilleur modèle matérialisant la relation « densité de biomasse aérienne-recouvrement ». Celle-ci a 
donc été paramétrée par une fonction puissance dont l’équation est la suivante :  
Y=0,2848×X1,3607 
 Avec X le recouvrement total (%) et Y la densité de biomasse aérienne toutes espèces confondues (gMS.m-2). 
Figure 15. Résultats du meilleur modèle de régression sélectionné : le modèle est issu du Random Forest, 
basé sur le « dataset 1 » (RVB PIR) et 880 quadrats, comparés à la cartographie de recouvrement observé 
(cf. Chapitre I). (A) Carte de recouvrement observé en septembre 2017 ; (B) Carte du recouvrement prédit 
en septembre 2017 par le RF ; (C) Recouvrement prédit en fonction du recouvrement observé au sein des 
quadrats ; (D) Carte des différences entre recouvrements prédits et observés.  
 
 
Figure 16. Modélisation de la densité de biomasse aérienne 
de macrophytes submergés en fonction de leur 
recouvrement à l’aide d’une fonction puissance. 





La biomasse aérienne des macrophytes augmente donc de plus en plus rapidement à mesure que le 
recouvrement total augmente (Figure 16). Le peu de données pour les points supérieurs à 75 % de 
recouvrement total ne nous permet pas de statuer quant à l’évolution de la courbe pour de fortes 
densités, bien que l’on s’attende à ce que lorsque 100 % de recouvrement total est atteint, la biomasse 
aérienne continue d’augmenter.  
3.2. Cartographie spatiale de biomasse aérienne 
Les valeurs de recouvrement total de la meilleure carte de recouvrement prédit (cf. Figure 15) ont été 
ensuite transformées en densité de biomasse aérienne (toutes espèces confondues) grâce à l’équation 
définie au §C.3.1. Cette équation a également été appliquée à la cartographie du recouvrement observé 
issue de la photo-interprétation de l’orthomosaïque drone (cf. Chapitre I, §2). Ainsi, deux cartes de 
densité de biomasse sèche aérienne ont été générées (Figure 17). 
La biomasse aérienne prédite sur le site (d’environ 10ha) a alors été estimée à 1,89 tMS en septembre 
2017 alors que la biomasse aérienne observée s’élevait à 2,17 tMS. 
D. DISCUSSION 
Le suivi des macrophytes par télédétection est plus difficile que celui de la végétation terrestre en 
raison des défis supplémentaires associés à la réflectance de l'eau (liés à la forte réflexion de la surface 
de l'eau et à l'atténuation de la lumière par la colonne d'eau) (Nelson et al., 2006; Underwood et al., 
2006). Des technologies et des méthodes alternatives de suivi des macrophytes doivent être 
développées pour améliorer les outils existants, réduisant encore les coûts pour les gestionnaires.  
Dans cette étude, nous avons développé une nouvelle méthode de cartographie automatique du 
recouvrement de la végétation submergée et indirectement de biomasse, sur un tronçon de Garonne 
lors du pic de biomasse. Cette méthode comprenait des données spectrales à très haute résolution (50 
cm) à partir d'une image Pléiades pan-sharpened combinée à un algorithme d'apprentissage 
automatique et avec un protocole d’échantillonnage de la VAS des milieux fluviaux optimisé. Ici, nous 
discuterons de l’influence des différents facteurs testés sur la qualité de la prédiction du recouvrement.  
 
Figure 17. Cartographie de la biomasse 
aérienne toutes espèces confondues en 
septembre 2017 (gMS. m-2). (A) Biomasse 





1. Développement d’une méthode performante de cartographie automatique des 
herbiers 
1.1. Déterminer le meilleur jeu de données spectrales 
Au cours du développement de la méthode de cartographie automatique, l'utilisation d'indices de 
végétation comme le NDVI et GRVI n’a pas fourni d'informations supplémentaires pour la 
modélisation du recouvrement des macrophytes submergés pendant le pic de biomasse. En revanche, 
l'ajout du PIR a semblé bénéficier légèrement à la prédiction de faibles recouvrements (i.e. <25 %), 
mais n'améliorait pas systématiquement la qualité de la prédiction dans les zones de recouvrement 
normalement plus élevé. L'avantage de l’ajout du PIR dépendait de l'algorithme considéré. 
Alors que pour les applications terrestres, la bande du PIR est particulièrement utile pour détecter la 
variation du couvert végétal (les structures internes du mésophylle reflètent fortement l'énergie dans le 
PIR (Jensen, 2007; Lillesand et al., 2015), l'utilisation du PIR et des indices qui en sont dérivés (e.g. 
NDVI) sont largement discutés en télédétection aquatique, en raison de la forte absorption du PIR et 
des longueurs d'onde rouges par l'eau (Pegau et al., 1997; Fyfe, 2003; Cho et al., 2008; Silva et al., 
2008). Même si la bande verte permet normalement une meilleure pénétration de la lumière dans les 
eaux turbides et donc une meilleure détection des macrophytes submergés (Fyfe, 2003; Han et 
Rundquist, 2003; Williams et al., 2003; Pinnel et al., 2005), l’utilisation du GRVI (calculé via les 
bandes du rouge et du vert) n’a pas compensé la faible performance du NDVI dans notre étude.  
Une étude réalisée sur les zones humides a montré que les bandes du rouge et du PIR pouvaient être 
saturées au-delà d'une certaine densité de biomasse (Peñuelas et al., 1993; Mutanga et Skidmore, 
2004). De plus, dans les milieux aquatiques la variation de la réflectance du PIR enregistrée ne 
reflèterait pas seulement la variation des conditions de végétation, mais aussi la variation de la 
profondeur de la plante sous la surface de l'eau (Visser et al., 2015). Chen et al. (2018) ont clairement 
démontré que le PIR ne devrait être utilisé que dans le cas d'environnements aquatiques très peu 
profonds (<1 m). Ceci appuie d’autant plus les résultats de Cho et al. (2008), qui montraient que le 
NDVI n’était vraiment performant que dans la détection de macrophytes flottants, voire submergés 
mais formant une canopée à la surface. Or, de nombreux macrophytes submergés atteignent la surface 
en période de basses eaux en septembre, ayant une contribution plus forte au signal et rendant les 
bandes du rouge et du PIR plus adaptées à la détection de la végétation aquatique. En particulier, le 
PIR peut être utile pour prédire le recouvrement des macrophytes le long des rives (de profondeur 
entre 0,15 et 0,75 m), ou lorsque les macrophytes forment un couvert juste en dessous de la surface de 
l'eau, ce qui est souvent le cas pendant le pic de biomasse. 
Par conséquent, les 4 bandes spectrales (R, V, B et PIR) de l’image Pléiades doivent être utilisées 
pour modéliser le recouvrement des macrophytes. 
1.2. Prédire le recouvrement quel que soit l’algorithme 
Les algorithmes de machine learning sont de plus en plus utilisés comme classificateurs dans le suivi 
des macrophytes par télédétection (cf. Tableau 1, §A.1.3.1). A notre connaissance aucune étude n’a 
utilisé ces algorithmes en régression dans ce type d'application de la télédétection. Le présent travail a 
montré que l'utilisation de ces algorithmes en régression basée sur l'imagerie Pléiades constitue une 
approche relativement efficace pour prédire le recouvrement des macrophytes et, indirectement, la 
biomasse. 
La réalisation de la méthode de télédétection ne dépend pas vraiment des algorithmes de régression 
testés. Les différences obtenues d’un algorithme à l’autre dépendent surtout des variables prédictives 





spectrales le plus approprié à chaque algorithme, les résultats statistiques étaient proches entre les 
algorithmes avec seulement des différences significatives locales dans les cartes de recouvrement 
prédit. Les meilleurs modèles obtenus pour chaque algorithme ont permis d’obtenir des cartes de 
recouvrement avec des coefficients de détermination (R²) acceptables (autour de 0,7) et des erreurs de 
prédiction moyennes sur le site relativement faibles (RMSE <25 %). Une paramétrisation correcte de 
différents algorithmes d'apprentissage automatique doit donc conduire à des résultats similaires. 
Cependant, moins d'erreurs de prédiction locales ont été observées pour les modèles issus du 
Random Forest (RF), suggérant une meilleure paramétrisation pour celui-ci. Les limites spatiales 
des herbiers situés le long de la rive droite étaient également mieux définies. En effet, le SVR est 
particulièrement sensible au choix des paramètres (notamment le paramètre γ, cf. §B.2.3.2) qui peut 
altérer considérablement ses performances (Brown et al., 1999; Mountrakis et al., 2011). Par exemple, 
son paramètre γ était en général faible (<1) (cf. Annexe 3), conduisant à un modèle pas assez 
généraliste. De plus, le K-NN étant un algorithme à faible biais et forte variance, il peut être plus 
souvent sujet à l’overfitting. Également, cet algorithme a semblé plus difficile à paramétrer en fonction 
des jeux de données spectrales, les seuls résultats acceptables ayant été obtenus avec le « dataset 0 », 
soit avec les bandes du spectre du visible (R, V, B). Le RF est, quant à lui, connu pour être efficace 
dans la gestion des données de grande dimension et de la multi-colinéarité entre les variables 
prédictives (Belgiu et Drăguţ, 2016). A l’échelle des entités, les métriques d’évaluation des modèles 
étaient aussi largement supérieures (R² >0,9) par rapport à celles obtenues avec les autres algorithmes. 
Par conséquent, dans cette étude, le RF a été considéré comme l'algorithme d'apprentissage 
automatique le plus approprié pour la cartographie des macrophytes fluviaux. Toutefois, si la 
taille du jeu de données n’est pas limitante, n’importe quel algorithme de machine learning pourrait 
être en théorie utilisé pour cartographier le recouvrement des macrophytes.  
 
1.3. Définir et optimiser une stratégie d’échantillonnage 
Les algorithmes de machine learning et leur précision de prédiction dans le cas d’une application en 
télédétection sont sensibles au nombre et à la taille des entités utilisées lors de la phase 
d’entrainement.  
L’échelle de l'échantillon d'apprentissage (i.e. la taille de l’entité d’échantillonnage) a influencé la 
précision des prédictions de recouvrement des macrophytes. Avec un nombre limité d'entités 
d’échantillonnage (n = 55), l'utilisation d’entités de 3 m de côté était plus efficace que l'utilisation 
d'entités plus petites (i.e. <1,5 m de côté). Toutefois avec des entités de 3 m de côté, les prédictions 
obtenues n’étaient pas satisfaisantes, en particulier pour les zones de substrat nu où les surestimations 
locales étaient encore trop importantes, par rapport à un modèle de régression basé sur 880 quadrats. 
En effet, la meilleure carte de recouvrement prédit a été obtenue via un modèle de régression 
développé sur 880 quadrats échantillonnés, suggérant que pour une même surface prospectée (55 
placettes vs. 880 quadrats), il est préférable d’estimer le recouvrement au niveau d’entités plus petites 
(cf. taille des quadrats), plus nombreuses (et à fortiori, individuelles). Nos résultats ont montré qu’avec 
une telle stratégie d’échantillonnage, les herbiers de macrophytes sont particulièrement bien distribués 
et, lorsqu'elles existent, les erreurs locales de prédiction sont les plus faibles par rapport à d'autres 
stratégies sur le terrain. Cependant, il n’est pas impossible que l'augmentation du nombre de placettes 
(entités de 3 m de côté) permette d’obtenir des résultats cartographiques aussi performants que ceux 
obtenus avec 880 quadrats. Travailler à cette échelle (i.e. 3 m) pourrait aussi compenser les 
incertitudes potentielles dans le géoréférencement d'une image satellite à résolution spatiale de 50 cm 
en particulier si l’erreur de positionnement GPS des entités d’échantillonnage est supérieure à la taille 
d'un demi-pixel. Néanmoins, échantillonner plus d’entités de 3 m reste peu envisageable du fait des 





Les algorithmes d'apprentissage automatique ont également été influencés par le nombre de données 
d’apprentissage et leur distribution sur le site d'étude. Les courbes d'apprentissage ont confirmé que 
jusqu'à 55 quadrats de 0,75 m de côté, le nombre de données était insuffisant pour faire des 
prédictions satisfaisantes. Nos résultats ont montré que pour les modèles utilisant au moins 110 
quadrats, les cartes de recouvrement prédit et les statistiques des modèles étaient très similaires à 
celles basées sur 880 quadrats. De plus, les estimations basées sur 220 quadrats de 0,75 m de côté ont 
été nettement améliorées par rapport à celles obtenues en utilisant 55 entités de 1,5 m de côté, la 
surface totale échantillonnée étant la même dans les deux cas. Par conséquent, notre étude confirme la 
performance supérieure d’un échantillonnage au sein de nombreuses petites entités par rapport à de 
plus grandes entités en nombre plus restreint. Ce critère est particulièrement avantageux pour le suivi 
des macrophytes en milieu fluvial où l'estimation visuelle du recouvrement des macrophytes au fond 
de l’eau est relativement difficile à l'échelle d’une entité de 3 m de côté, en particulier dans les zones 
profondes, et/ou turbides, et rend nécessaire subdiviser de grandes entités pour obtenir des estimations 
précises in situ. 
D’autre part, par rapport à 55 entités de 3 m de côté (i.e. placettes), la surface d'échantillonnage 
prospectée a également été réduite par 8 en utilisant 110 entités de 0,75 m de côté (i.e. quadrats). 
Même si l'utilisation de nombreuses petites entités implique un temps supplémentaire sur le terrain 
(i.e. dû aux déplacements dans l'eau et à l’acquisition des coordonnées GPS), celui-ci est compensé par 
le temps gagné lors de l'estimation du recouvrement sur une petite échelle d'échantillonnage, et par la 
manipulation d'une entité d'échantillonnage plus ergonomique, facilitant son déplacement et son 
maintien au fond de l’eau. D'après notre expérience in situ, le temps d'échantillonnage passé sur une 
entité est donc presque linéairement lié à sa surface : comparé à 110 quadrats de 0,75 m de côté, il 
faudrait alors environ 8 fois plus longtemps pour estimer le recouvrement au sein de 55 entités de 3 m 
de côté. Ainsi, par rapport à 55 placettes, l'effort d'échantillonnage global serait réduit par 8 lors de 
l'utilisation de 110 quadrats, et conduirait à une nette augmentation des performances de prédiction de 
recouvrement.  
Par conséquent, lors de futures campagnes de suivi de la VAS au sein d'un tronçon de rivière de 1 km, 
nous recommandons d’estimer le recouvrement au sein de ca.100-200 quadrats individuels de 
0,5 voire 1 m2, afin d’obtenir une cartographie représentative du recouvrement des macrophytes 
en utilisant l'imagerie Pléiades.  
Notre méthode de cartographie automatique s’est avérée être fonctionnelle, à moindre coût pour 
l’opérateur et pour un résultat satisfaisant dans un délai restreint. Néanmoins, l’utilisation de la 
télédétection des macrophytes submergés des milieux fluviaux dépend en partie des ressources 
existantes et donc de la phase d’acquisition de données. Cette méthode repose en priorité sur les 
qualités d’appréciation et d'estimation de l’opérateur : un biais possible concerne la variabilité de 
l’évaluation visuelle du recouvrement de la végétation (Willby et al., 2009) mais surtout sur le choix 
de la distribution des entités échantillonnées.  
La principale difficulté de cette méthode par régression a été l’apprentissage des valeurs extrêmes de 
recouvrement (i.e. 0 % et >75 %). En effet, même avec le meilleur modèle de régression (i.e. avec le 
Random Forest, construit sur 880 quadrats et le « dataset 1 »), le recouvrement des macrophytes était 
encore sous-estimé dans une certaine mesure (les différences locales maximales entre recouvrements 
prédits et observés atteignant toujours 28 %) et certaines zones sans végétation étaient toujours 
surestimées (les différences maximales atteignant 22 %). Malgré une attention particulière portée sur 
l’acquisition de données relativement équilibrées de classes d’abondance des herbiers, les forts 
recouvrements (i.e. supérieurs à 75 %) étaient très peu représentés sur les entités échantillonnées (i.e. 
seulement 11 % du nombre total d’échantillons) (cf. Tableau 2 §B.1.1). Un certain nombre d'études 





qualité de la classification d'apprentissage automatique. Lorsque certains attributs sont peu présents 
dans les données d’apprentissage, ils pourraient très probablement être prédits comme des occurrences 
rares, non détectées ou ignorées, ou supposées comme du bruit ou des valeurs aberrantes, ce qui a 
conduit à des prédictions plus erronées de certains recouvrements (Ali et al., 2005). Ceci pourrait 
expliquer les erreurs locales de prédiction pour les forts recouvrements. Cependant, comme l'ont 
souligné Visa et Ralescu (2005), des données d’apprentissage parfaitement équilibrées ne sont pas 
nécessairement une garantie d’amélioration des performances d'un classificateur. L'échantillonnage sur 
le terrain doit être représentatif du site d'étude (Petersen et al., 2005).  
Par conséquent, il est possible que l’augmentation du nombre d’entités pour les recouvrements 
extrêmes permette d’améliorer encore les résultats cartographiques pour de futures campagnes de suivi 
de la VAS. La prise en compte d'un nombre plus élevé de petites entités, en particulier dans les zones 
où les valeurs de réflectance étaient très fluctuantes (e.g. les zones sans végétation), pourrait aussi 
améliorer la précision de prédiction du recouvrement en tenant compte d'une plus grande variabilité de 
la réflectance.  
 
2. Estimer la biomasse à partir du recouvrement 
La biomasse aérienne prédite (i.e. issue du recouvrement prédit) a été estimée à 1,89 tMS avec le 
meilleur modèle de régression alors que la biomasse aérienne calculée à partir du recouvrement 
observé s’élève à 2,17 tMS sur le site de 10 ha ; cet écart résultant de la sous-estimation du 
recouvrement de la VAS par l’algorithme utilisé pour la cartographie automatique. 
Il est important de noter que la biomasse aérienne correspondant au recouvrement observé repose sur 
une estimation de celui-ci par photo-interprétation. Il est alors probable que la photo-interprétation de 
certaines zones ait conduit à des valeurs sous ou sur estimées de recouvrement, et donc de biomasse. 
Malgré cet écart entre les deux valeurs de biomasse aérienne, celles-ci restent dans le même ordre de 
grandeur et relativement proches, soulignant la performance de notre modèle de prédiction, y compris 
si l’objectif est d’en inférer des valeurs de biomasse, et encourageant la poursuite du développement 
de cette méthode de cartographie automatique. Également, bien que la biomasse aérienne soit un 
indicateur clé de la biomasse totale, la biomasse souterraine (racinaire) étant la principale composante 
du stockage, l’utilisation du recouvrement restera insuffisante pour fournir des estimations fiables et 
précises de la biomasse totale (Mellors, 1991; Congdon et al., 2017). 
Par ailleurs, le passage d’une cartographie de recouvrement à une cartographie de biomasse dépend de 
la relation établie entre ces deux grandeurs. Or celle-ci n’est pas linéaire : lorsque le recouvrement 
maximum est atteint, la biomasse continue d’augmenter. En dépit de notre jeu de données restreint, un 
début de plateau est néanmoins observable pour des recouvrements de 100 %. De fait, la biomasse 
prédite pourrait avoir été sous-estimée dans les zones de forts recouvrements, du fait d’une perte 
d’information. L’obtention de plus de données pourrait préciser la relation actuelle. En outre, les 
relations linéaires utilisées par certains auteurs (Duarte et Kirkman, 2001; Lyons et al., 2015; Congdon 
et al., 2017) suggèrent qu’une transformation logarithmique de la densité de biomasse aérienne et du 
recouvrement, comme proposée en figure 18, pourrait linéariser la relation définie au laboratoire, 
réduire la variabilité des forts recouvrements et probablement augmenter la qualité d’ajustement par un 
modèle (la transformation logarithmique de la densité de biomasse seule ne pouvant pas empêcher la 




Il est aussi possible que sur le site d’étude la biomasse présente n’augmente pas démesurément au-delà 
des valeurs mesurées. En effet, la relation non linéaire de Carstensen et al. (2016) a montré que la 
biomasse augmentait progressivement avec le recouvrement, mais que passé un certain seuil celle-ci 
n’augmentait plus du fait d’un phénomène de densité-dépendance (Duarte et Kalff, 1987, 1990; 
Scrosati, 2005; Carstensen et al., 2016; Vieira et al., 2018). Cela pourrait éventuellement réduire la 
croissance des macrophytes lorsque 100 % de recouvrement est atteint.  
Enfin, la relation utilisée repose sur l’acquisition de données in situ de biomasse sur une seule période 
de l’année (septembre). Or, certaines des espèces présentes sur le site ont deux pics de biomasse dans 
l’année (e.g. Ranunculus fluitans). L’idéal serait de constituer un corpus de données de terrain sur la 
biomasse pour les espèces de macrophytes pour différentes saisons de croissance afin de tester l’effet 
de la saisonnalité sur la relation biomasse-recouvrement. De futurs travaux devraient également viser à 
mieux prendre en compte la complexité de la relation en introduisant des données de covariables 
environnementales (e.g. coefficient d’atténuation de la lumière, profondeur) comme déjà entrepris 
pour certains herbiers marins (Carstensen et al., 2016; Congdon et al., 2017).  
3. Vers une amélioration de l’analyse spatiale : mieux traiter le signal 
De nombreuses études ont révélé que le signal spectral de la VAS pouvait être limité par les 
interférences atmosphériques, mais aussi par des facteurs environnementaux et biologiques qui seront 
présentés ci-après. Leur variabilité naturelle spatiale et temporelle au sein des cours d’eau comme la 
Garonne peut d’autant plus générer des réflexions différentes pour des caractéristiques similaires et 
donner lieu à une réponse spectrale mixte (Williams et al., 2003), qui pourraient être à l’origine des 
erreurs locales de prédiction du recouvrement observées. Des zones de surestimations du 
recouvrement étaient toujours observées au niveau des zones normalement à faible recouvrement 
macrophytique dans le chenal central ou dans la zone aval du site, où le débit et la profondeur de l’eau 
étaient importants, et certaines sous-prédictions locales étaient situées dans des zones où les matières 
en suspension étaient fortement concentrées et le substrat constitué d’une épaisse couche de vase (e.g. 
dans le bras mort). 
C’est pourquoi, dans un souci d’amélioration du suivi des macrophytes par télédétection, les futurs 
travaux devraient prioriser la séparation du signal des macrophytes de ses nombreuses influences 
externes. 
Figure 18. Linéarisation de la relation densité de biomasse 
aérienne- recouvrement par transformation logarithmique :  
Y= 1,3607X –0,5457 avec X et Y les logs du recouvrement et de la 







3.1. Au-dessus de la surface de l’eau  
Les principales sources d'atténuation du signal spectral entre le satellite et la surface de l’eau sont la 
couverture nuageuse, les effets atmosphériques et les angles de vision du système et la rugosité de la 
surface de l'eau (Bostater et al., 2004; Morel et Belanger, 2006).  
En télédétection, le signal total reçu à l'altitude du satellite est dominé par le rayonnement apporté par 
la diffusion atmosphérique, et seulement 8 à 10% du signal correspond à la réflectance de surface de 
l’eau (Kirk, 1994; Mishra et al., 2005). En effet, une partie de la luminosité est due à la réflectance de 
la cible d'intérêt et le reste est dérivé de la luminosité de l'atmosphère elle-même. Par conséquent, une 
correction des effets atmosphériques est nécessaire pour récupérer une information quantitative 
précise sur la VAS à partir d'images satellites :  
 
 Travailler en réflectance de surface (ou Bottom of atmosphere reflectance) permettrait de 
s’affranchir des effets atmosphériques et de leurs corrections inhérentes et donnerait directement 
la réflectance de la surface de l’eau. Plusieurs algorithmes opérationnels pour la correction 
atmosphérique ont été développés (Hadjimitsis et al., 2004; El Hajj et al., 2008; Hadjimitsis et 
Themistocleous, 2008). Leur problème majeur est de calculer la réflectance de surface à partir de 
la réflectance Top of Atmosphere (définie au §B.1.2). Pour cela, des informations sur le profil 
spectral du capteur et les propriétés atmosphériques au moment de l'acquisition (i.e. l'épaisseur 
optique de l'atmosphère, la pression atmosphérique, la quantité de vapeur d'eau, la quantité 
d'ozone, ainsi que la composition et la quantité de gaz aérosols) seraient nécessaires pour estimer 
les effets de diffusion et d'absorption atmosphérique. A notre connaissance, les satellites Pléiades 
ne fournissent pas ce type de métadonnées. En revanche, les images Sentinel-2, en accès libre, le 
permettent. Une solution pourrait être d’extraire les pixels des images Pléiades présents au sein 
des pixels de Sentinel-2 (de réflectance de surface), de créer une relation linéaire entre les 
données spectrales de ces deux capteurs et de l’inférer à de futures images Pléiades. 
 
 D'autres méthodes basées sur la soustraction d'objet sombre (Teillet et Fedosejevs, 1995; Chavez, 
1996) pourraient être aussi explorées. Ces méthodes éviteraient le recours à des mesures 
atmosphériques mais nécessiteraient des codes de transfert radiatifs pour effectuer une correction 
radiométrique absolue. 
 
Par ailleurs, les ombres occasionnées dans les images de télédétection entraînent souvent des 
problèmes de mauvaise prédiction d’une variable biophysique. Le critère de non-obstruction est de fait 
toujours le plus contraignant le long des berges de cours d'eau boisés ou d'autres obstacles (par 
exemple des ponts) qui surplombent le cours d'eau. La plupart des études de télédétection en milieu 
aquatique (comme celle-ci), masquent l'ombre car il n'existe pas encore à notre connaissance de 
méthode automatique universelle pour les traiter :  
 Un lissage des données spectrales par filtre médian (i.e. le Median filter ranks) pourrait, dans un 
premier temps, éliminer localement le bruit des échantillons causé par l’ombrage. Avec ce filtre, 
les pixels affectés pourraient être corrigés en assignant la valeur de réflectance médiane de n 
pixels voisins.  
 Également, il existe certaines méthodes de détection des ombres en milieu terrestre (Ngo, 2015), 
ayant recours à différents indices d’ombre, qui mériteraient d’être explorées et adaptées pour de 




3.2. Sous la surface de l'eau  
Les plantes aquatiques ne sont pas aussi facilement détectables que la végétation terrestre en raison des 
difficultés inhérentes à l'interprétation des valeurs de réflectance de l'eau (Peñuelas et al., 1993; 
Lehmann et Lachavanne, 1997; Silva et al., 2008).  
La hauteur d’eau, les constituants et les composants optiquement actifs (OAC) de l’eau affectent le 
transfert radiatif et atténuent également le signal radiométrique de la VAS de façon exponentielle 
(Kirk, 1994; Mobley, 1994; Lieutaud et Puech, 1996; Hestir et al., 2008). Lorsque la colonne d’eau est 
fortement colorée par la matière organique dissoute ou très trouble en raison de fortes concentrations 
de seston (i.e. ensemble des particules organiques ou inorganiques, minérales, vives ou inertes, en 
suspension dans l'eau et dénuées de mobilité), les signaux optiques des macrophytes peuvent être 
fortement atténués par la faible pénétration de la lumière, les rendant parfois impossibles à détecter. 
Également les OAC, tels que la chlorophylle contenue dans le phytoplancton, peuvent avoir des 
caractéristiques spectrales similaires à celles de la végétation aquatique (Gitelson et al., 1993; 
Rundquist et al., 1996; Ampe et al., 2014) et pourraient masquer le signal spectral de la VAS. Ceci a 
déjà été mis en évidence dans des études portant sur la détection des macroalgues (Goodin et al., 1993; 
Han et al., 1994; Han, 1997). Ainsi, les mesures de réflectance de surface pour la végétation aquatique 
submergée sont généralement inférieures à 10 % de la réflectance (Everitt et al., 1999; Dierssen et al., 
2003; Fyfe, 2003; Pinnel et al., 2005). Toutefois, des études ont montré que la végétation aquatique 
submergée pouvait être cartographiée automatiquement par télédétection (par classification) à une 
profondeur maximale comprise entre 2 m et 3 m (Han et Rundquist, 2003; Sawaya et al., 2003).  
Dans ce travail, l’effet de la profondeur sur le signal radiométrique de la scène Pléiades n’a pas été 
pas corrigé, faute de données adéquates sur les propriétés optiques de la colonne d’eau. Toutefois, des 
corrections existent dans la littérature : 
 
 Certains études ont montré qu’il était possible de corriger les signaux spectraux de la VAS selon 
la hauteur d’eau, à l’aide d’algorithmes prenant en compte l’atténuation de la lumière (et sa 
réflexion) en fonction de la charge des sédiments et de l’eau sus-jacente (Cho et al., 2008; Lu et 
Cho, 2011; Flynn et Chapra, 2014). Ainsi, des facteurs d'absorption et de diffusion de l'eau étaient 
appliqués aux données d'une image pour obtenir la réflectance attribuée à la surface du fond de 
l'eau y compris les herbiers marins. L’application de ces corrections pourrait non seulement 
conduire à une amélioration de la performance des modèles de prédiction du recouvrement, mais 
aussi rendre l’utilisation des indices de végétation plus fiable et reproductible qu’actuellement, en 
raison de l’absorption des signaux du PIR et du rouge qui sont essentiels pour ces indices.  
 
Par ailleurs, les signaux spectraux mesurés par un capteur (aéroporté ou satellite) sont aussi fortement 
affectés par les interactions avec le rayonnement réfléchi par le fond (i.e. le substrat) (Maritorena et 
al., 1994; Pasqualini et al., 1997; Mishra et al., 2005, 2006, 2007; Lathrop et al., 2006; O’Neill et 
Costa, 2013). Par exemple, un substrat sombre diminue le contraste avec les macrophytes, se 
traduisant généralement par une plus faible performance cartographique (Pasqualini et al., 1997; 
Lathrop et al., 2006; O’Neill et al., 2011). Par conséquent, isoler la réponse spectrale des plantes des 
interférences liées à la colonne d'eau, et au substrat, doit être le principal défi de la télédétection de la 
VAS.  
Pour ce faire, il pourrait alors être très utile de connaître la réflectance sous la surface de l’eau, au-
dessus de la canopée des macrophytes submergés, mais aussi au fond de l’eau : 
 Ces réflectances peuvent être dérivées à l’aide de modèles de transfert radiatif. En effet, certains 
modèles peuvent désormais incorporer les herbiers sous forme de canopée tridimensionnelle dans 





type d’approches par des mesures terrain à l’aide de spectro-radiomètre afin d’obtenir la 
réflectance d’herbiers et de différents types de substrat (Pinnel, 2007; Heblinski et al., 2011; 
Mutanga et al., 2012; Hedley et al., 2017). 
 
 Également, inclure de la télédétection active, telle que la technologie underwater LiDAR, à la 
télédétection passive (i.e. optique), pourrait aussi apporter une nette plus-value à l’acquisition de 
données sous la surface de l’eau : certaines études portant sur les herbiers marins ont notamment 
montré qu’il était possible de déterminer la hauteur des espèces et de définir la distance entre le 
couvert végétal et la surface de l'eau avec ce système (Wang et Philpot, 2007; Pan et al., 2013, 
2016). 
Néanmoins, les principales limites à la réalisation de ces mesures restent l’acquisition onéreuse de ces 
outils (spectro-radiomètre ou LiDAR), mais également le coût logistique de ces mesures.  
 
Enfin, concernant les facteurs biologiques, en télédétection, les petits patchs d’herbiers sont plus 
difficiles à détecter que les patchs plus denses et étendus (Lechner et al., 2009). Également, plusieurs 
études portant sur la classification de la végétation submergée ont également montré que les espèces 
végétales aquatiques ne formant pas de canopée sont les plus sujettes aux erreurs de classification (Vis 
et al., 2003; Valta-Hulkkonen et al., 2005; Wolter et al., 2005). De surcroit, les plantes à canopée et 
les plantes à feuilles larges (e.g. Potamogeton nodosus) ont une zone de réflexion davantage efficace 
que des espèces poussant verticalement avec une surface foliaire réduite (Williams et al., 2003). Par 
conséquent sur notre site, certaines des 12 espèces de plantes aquatiques (cf. Chapitre I, §B.2) à 
hauteur et surface foliaire réduites (e.g. Elodea canadensis) pourraient ne pas avoir été détectées. 
Enfin, une faible concentration de certains pigments photosynthétiques dans les feuilles, tels que les 
chlorophylles a et b, les caroténoïdes (i.e. les carotènes et les xanthophylles), pourraient également 
affecter négativement la réflectance de la végétation (Kumar et al., 2001), augmentant le taux d'erreur 
lors de la prédiction du recouvrement total. 
 
 Bien que les caractéristiques morphologiques des espèces n’aient pas été prises en compte dans 
cette étude, ces informations pourraient être pertinentes pour une meilleure prise en compte de 
toutes les espèces dans la détection des herbiers. Certaines études sur les herbiers marins ont 
notamment utilisé les empreintes spectrales de différentes espèces à plusieurs périodes de l’année 
pour améliorer la capacité de détection des espèces en fonction de la période d’acquisition des 
images (Fyfe, 2003; Villa et al., 2017). Ces mesures complémentaires pourraient donc être 
explorées à l’avenir. 
Malgré les nombreuses perturbations du signal spectral qui peuvent s’opérer en milieux aquatiques, les 
algorithmes d’apprentissage automatique se sont montrés être des outils puissants, capables de créer 
des modèles convaincants de prédiction du recouvrement total et prometteurs pour d’autres 
applications.  
4. Perspectives 
4.1. Suivre la dynamique temporelle des herbiers des milieux fluviaux 
Les données satellites ont montré leur potentialité de cartographie des macrophytes submergés de 
manière reproductible et même dans des conditions complexes d’applications, que constituent les 
systèmes fluviaux. La nécessité de cartographier et de surveiller automatiquement les herbiers sur une 
gamme d'échelles spatiales et temporelles est un prochain défi important à relever pour évaluer l'état 
des hydrosystèmes et appréhender leur dynamique. Des cartographies multi-temporelles de 




Nous pensons qu'il existe une potentialité d’application de notre méthode pour un suivi satellite de la 
VAS à différentes périodes de l’année et/ ou sur les autres sites de la Garonne. Dans cette optique, de 
nombreuses images satellites multi-temporelles et pour d’autres sites de la Garonne marqués par de 
fortes densités d’herbiers durant l’été (e.g. Roques sur Garonne et Toulouse-centre), ont été acquises 
cours de ce travail de recherche (cf. Annexe 10). En parallèle, une deuxième campagne de relevés 
terrain de recouvrement (semblable à celle effectuée en septembre 2017) a été réalisée en juillet 2019 
(cf. Annexe 11) afin de bénéficier d’un jeu de données de validation pour un éventuel suivi temporel 
sur le site de Seilh. 
Le drone pourrait d’autant plus avoir un intérêt lors des campagnes terrain, pour une meilleure vision 
des herbiers sur l’ensemble du linéaire de la rivière au cours de l’année, mais aussi comme outil de 
validation du recouvrement prédit pour du suivi multi-dates, grâce à des photos aériennes au-dessus 
des entités d’échantillonnage. En ce sens, des entités de validation pourraient être obtenues par photo-
interprétation des orthomosaïques drone qui ont été effectuées tout au long de ce travail de recherche 
pour diverses périodes de l’année (cf. Annexe 12), comme cela a été réalisé pour septembre 2017. 
Actuellement, ces orthomosaïques ont donné un aperçu de la dynamique temporelle des herbiers sur le 
site d’étude. 
 De premiers tests d’application de notre meilleur modèle de régression (issu du Random Forest 
avec RVB PIR et 880 quadrats) ont été effectués pour un suivi temporel de la dynamique des 
herbiers sur le site de Seilh. Comme attendu, les différentes cartes de recouvrement prédit entre 
2017 et 2019 étaient médiocres (cf. Annexe 13), du fait de la variabilité significative des 
propriétés physiques des milieux (hauteur d’eau, atténuation de la lumière) au cours du temps. 
Aucune tendance de dynamique temporelle n’était observable. Ces premiers résultats, ont suggéré 
que le modèle développé pendant le pic de biomasse est trop influencé par les conditions 
d’apprentissage (i.e. le pic de biomasse de septembre 2017) et qu’il n’est pas assez généraliste 
pour être applicable à ce stade à d’autres situations (i.e. autre date ou autre site). Par conséquent, 
notre modèle de prédiction devra être adapté pour obtenir des résultats prometteurs pour suivre la 
dynamique spatiale et temporelle des herbiers de la Garonne. Diverses pistes d’améliorations 
pourraient alors être explorées.  
 
Dans la littérature, les premières tentatives de suivi temporel de la végétation aquatique ont eu recours 
au développement de modèles pour chaque date (Zhao et al., 2012, 2013) ou au développement d’un 
modèle intégrant différentes dates d’échantillonnage (Gullström et al., 2006; Ma et al., 2017). 
Leurs suivis consistaient en la discrimination des types biologiques de macrophytes (submergés, 
émergés ou flottants) par classification. Toutefois, ces modèles ne permettent pas d’améliorer les 
incertitudes de prédiction dues aux changements atmosphériques, à la qualité de l’eau (turbidité), à la 
hauteur d’eau et à l’angle solaire. Des corrections doivent donc être apportées pour rendre les images 
comparables entre elles. 
 
 Pour détecter des changements entre des séries temporelles, de nombreux chercheurs ont recours 
à la normalisation radiométrique relative des images de séries temporelles (Hall et al., 1991; 
Furby et Campbell, 2001; Song et al., 2001; Du et al., 2002; El Hajj et al., 2008; Broncano-
Mateos et al., 2010) afin de s’affranchir de modèles de transfert radiatifs et de propriétés optiques 
atmosphériques difficiles à acquérir. La normalisation repose sur l’hypothèse que la relation entre 
les réflectances Top of Atmosphere enregistrées à deux dates différentes à partir de régions de 
réflectance constante est spatialement homogène et peut être approximée par une fonction 
linéaire. Des régressions linéaires sont donc appliquées pour chaque bande spectrale entre des 
images à normaliser (différentes dates) et une image de référence (i.e. l’image sur laquelle un 
modèle de prédiction du recouvrement a été développé). La normalisation radiométrique relative 





temporelles. Cependant, cette approche pourrait entraîner une normalisation radiométrique 
subjective. Effectivement la principale difficulté de cette normalisation relative est de déterminer 
des cibles spectrales invariantes (i.e. des zones du site dont les réflectances sont presque 
constantes dans le temps).  
Cette approche a été testée en considérant l’image Pléiades de septembre 2017 en tant que date de 
référence. Les zones du site au sein desquelles aucun herbier n’était observé tout le long d’une 
année ont été considérées comme des cibles invariantes pour les régressions linéaires.  
Les résultats obtenus n’étaient toujours pas satisfaisants mais la normalisation des images a 
légèrement amélioré les prédictions temporelles de recouvrement (Figure 19).  
 
Durant le mois d’octobre 2017, la biomasse in situ commençait à diminuer et les conditions 
hydrologiques étaient semblables à celles de septembre (Figure 19). Également, l’année 2018 a 
été marquée par une absence d’herbiers durant la quasi-totalité de l’année en raison des fortes 
Figure 19. Suivi temporel du recouvrement des macrophytes à Seilh après normalisation radiométrique relative des 
images Pléiades acquises à différentes dates : application du modèle de régression issu du Random Forest et des 880 







crues printanières qui n’ont pas laissé les macrophytes s’installer, en particulier Ranunculus 
fluitans, au début de l’été. A partir de septembre, quelques renoncules étaient observables le long 
des berges du site. Mais la biomasse observée n’égalait pas la biomasse observée en septembre 
2017. En revanche, en 2019 la biomasse in situ commençait à être observable dès le mois de 
juillet. Les résultats actuels issus du suivi temporel semblent montrer cette dynamique 
saisonnière, bien que certaines périodes de hautes eaux soient associées à des cartes totalement 
erronées (e.g. en mars, avril, et mai 2019).  
Ces derniers résultats, laissent penser qu’un suivi temporel est bien possible si la hauteur d’eau et 
la turbidité sont mieux corrigées. 
 
 Une piste à explorer serait de s’inspirer de l’étude de Flynn et Chapra (2014) qui a recours à des 
coefficients d’extinctions de la lumière en fonction de concentrations en matière en suspension, 
combinés à des données de profondeur et d’hydrodynamique afin de corriger la réflectance.  
La méthode de cartographie automatique devrait par la suite intégrer des données de profondeur 
simulées ou mesurées régulièrement et une relation établie entre le coefficient d'atténuation de la 
lumière et les propriétés de l'eau pourraient résoudre la confusion liée à la profondeur entre la 
VAS et certains types de substrats nus. 
 
Enfin, une fois que la réflectance sera corrigée pour les séries temporelles (et/ou pour les autres sites), 
les séries chronologiques devront être géoréférencées automatiquement en fonction de la date de 
référence, sans utiliser de point de contrôle au sol pour éviter les erreurs locales de prédiction.  
 
Par conséquent, cartographier automatiquement le recouvrement (et la biomasse) des herbiers 
submergés de la Garonne est actuellement possible en période de basses eaux et la méthode 
développée est encourageante pour la réalisation d’un suivi de leur dynamique spatiale et temporelle 
par télédétection. Toutefois, elle nécessite encore un certain nombre d’ajustements pour arriver à 
l’obtention automatique de données biophysiques précises temporelles.  
4.2. Evaluer les potentialités d’application sur des images drone 
Bien que notre méthode ait été développée à l’aide de logiciels libres, le seul obstacle à son application 
pour des gestionnaires reste le coût de l’acquisition des images satellite, surtout dans le cadre d’une 
programmation pour un suivi temporel. En effet, pour des gestionnaires, les coûts des données à haute 
résolution spatiale telles que Pléiades restent importants (>5,22€.km-2) et prohibitifs pour les études 
sur des surfaces importantes et limitent leur utilisation immédiate et généralisée.  
En attendant, l’acquisition par drone pourrait être une alternative intéressante au satellite et ce pour 
plusieurs raisons. Les drones sont maintenant très répandus sur le marché et peuvent facilement être 
achetés à prix raisonnable et constituent sur le long terme un investissement rentable pour leurs 
coûts d’exploitation inférieurs à des commandes d’images satellites.  
Un autre point positif est leur résolution nettement supérieure à celle proposée par les satellites 
actuels. Leurs capteurs ont désormais la capacité de fournir des images d'une résolution spatiale très 
fine (0,01-5 cm). La qualité des images obtenues permet d’identifier de manière fiable la 
présence/absence d’herbiers (Flynn et Chapra, 2014; Durand et al., 2016).  
Également, la flexibilité dans la planification des vols et l’acquisition d’images constitue un atout 
majeur dans l’utilisation des drones pour des suivis aériens réguliers et précis des macrophytes. Il est 
aussi possible de se procurer des capteurs supplémentaires pour le drone, comme par exemple des 
capteurs infrarouges, permettant au drone d’acquérir des données de réflectance non seulement dans le 
visible mais aussi dans le PIR, comme l’imagerie satellite. Toutefois nos résultats ont montré que le 





résultats étaient obtenus avec le SVR et les bandes du visible). Par conséquent, une simple caméra 
pourrait tout aussi bien permettre de réaliser un suivi automatique des herbiers de qualité en milieu 
fluvial. Les drones pourraient donc offrir donc la possibilité d’une augmentation de la précision du 
modèle développé pour prédire le recouvrement. 
De nos jours, il existe un intérêt croissant pour l'utilisation des drones pour la cartographie et le suivi 
des herbiers marins (Gonzalez, 2015; Husson et al., 2017; Chayhard et al., 2018; Duffy et al., 2018; 
Marcello et al., 2018; Nahirnick et al., 2019; Taddia et al., 2019) mais aussi d’eau douce (Flynn et 
Chapra, 2014; Husson et al., 2014, 2017; Durand et al., 2016). Les performances obtenues via notre 
méthode de cartographie automatique développée sur des images satellites, encouragent à explorer un 
transfert de celle-ci pour une utilisation avec ces capteurs aéroportés.  
L’étape critique et décisive pour l’exploitabilité des images reste l’acquisition, combinant des facteurs 
techniques (vecteur, capteur), administratifs (certification de télépilotage et autorisations de vol) et 
surtout des facteurs liés au milieu lors de la réalisation de la mission (e.g. ondes, accès aux sites, etc.). 
Notre expérience en vol et les résultats de Duffy et al. (2018) ont montré que le drone pouvait être 
utilisé en conditions nuageuses très faibles (<10 % de couverture nuageuse) ou au contraire très 
élevées (<90 %), l’important étant une homogénéité de la lumière incidente sur les différentes zones 
du site d’étude. Le vent est également un facteur limitant puisqu’il est conseillé de ne pas effectuer de 
survol en cas de vent dépassant 8 km.h-1 afin d’éviter les ondulations à la surface de l’eau (Duffy et 
al., 2018; Nahirnick et al., 2019). Enfin, la phase de prétraitements (ortho-rectification et mosaïquage 
des images) est elle aussi sensible puisqu’une bonne qualité des produits-images conditionne les 
traitements semi-automatiques tels que la cartographie automatique de recouvrement.  
 Une piste intéressante à explorer serait de dégrader progressivement la résolution des images 
drone de septembre jusqu’à la résolution des images Pléiades (i.e. 50 cm) afin de déterminer 
la résolution minimale optimale pour une cartographie optimale du recouvrement des 
macrophytes. Également, la comparaison des deux capteurs (satellite et drone) pour une 
résolution similaire (50 cm) permettrait de vérifier le gain en termes de qualité de prédiction 
d’une acquisition drone par rapport à celle issue d’un satellite.  
 
 Une dernière perspective d’exploitation du drone pour la cartographie automatique des herbiers 
serait de tester la potentialité d’identification de types fonctionnels voire d’espèces avec des 
données à très haute résolution spatiale. La végétation submergée est clairement visible à l'œil 
nu sur les images drone qui leur permet d'être cartographiée dans les canaux actifs. D’autre part, 
notre base de données terrain (cf. Annexe 1) contient des informations concernant le 
recouvrement par espèce. Si elle fonctionne, elle pourrait également offrir des perspectives de 




Ce chapitre relate le développement d’une méthode de cartographie automatique du 
recouvrement et de la biomasse des herbiers pendant le pic de biomasse à l’aide de logiciels 
libres et en limitant les coûts logistiques, humains et financiers. 
• Les résultats ont confirmé qu’une prédiction relativement précise de la distribution des 
macrophytes des milieux fluviaux est possible en utilisant des procédures de régression 
automatisées à l’aides d’algorithmes d'apprentissage automatique (dits de machine 
learning). En particulier, la télédétection des macrophytes fluviaux par imagerie Pléiades 
grâce au Random Forest s'est révélée être un outil de recherche plutôt performant pour 
estimer les mesures biophysiques, telles que le recouvrement des macrophytes à une 
résolution spatiale très élevée (50 cm) et spectrale limitée (4 bandes : R, V, B, PIR). 
 
• Les coefficients de détermination des modèles étaient supérieurs à 0,7 et l’erreur de 
prédiction absolue limitée à 20 % sur un tronçon de Garonne de 1 km. Également, la 
biomasse prédite reflétait correctement la variabilité spatiale des macrophytes pendant leur 
pic de croissance et la biomasse estimée était proche de la biomasse observée. 
 
• Par ailleurs, les tests réalisés ont permis de statuer sur la taille et le nombre des entités 
d’échantillonnage à envisager pour de futures investigations en milieu fluvial pour limiter 
l’effort d’échantillonnage : seulement ca. 100-200 quadrats de 0,5 à 1 m2 seront nécessaires 
pour des images d’une résolution aussi fine. 
 
• La relation biomasse aérienne-recouvrement déterminée et appliquée sur notre meilleure 
carte de recouvrement prédit a aussi permis de générer une carte de biomasse « prédite » 
proche de la réalité terrain (1,89 tMS vs. 2,17 tMS). 
 
Par conséquent nous avons fourni un outil de télédétection rapide et puissant pour quantifier la 
biomasse des herbiers à leur maximum de développement, période particulièrement surveillée 
par les gestionnaires. L’outil développé apportera alors une réelle plus-value en support des 
opérations de surveillance des macrophytes et de la gestion des milieux fluviaux (e.g. dans le cas 
de projets de restauration ou de gestion de la prolifération des macrophytes). 
Les futures recherches permettront de (i) consolider la méthodologie pour pallier aux 
interférences du signal spectral de la VAS, (ii) de poursuivre le suivi spatialisé de la biomasse 
submergée à différentes époques de l’année mais aussi sur d’autres sites, et (iii) ainsi de fournir 
un outil parfaitement transposable à d’autres sites et opérationnel pour l’observation et à la 
compréhension de la dynamique des herbiers à des échelles plus larges et à différentes dates.  
Ce travail peut être retrouvé dans une publication de la revue internationale Water Research (cf. 
Espel et al., 2020 dans les « Références bibliographiques » de ce manuscrit).  
A termes (i.e. lorsque la méthode sera approfondie pour du suivi multi-dates, au regard des 
limites exposées), les données temporelles prédites de distribution spatiale de la biomasse des 
macrophytes fourniront des connaissances précises sur la dynamique de production des 
macrophytes submergés, liée à leurs conditions écologiques et environnementales de croissance. 
Elles pourront d’autant plus servir à calibrer des modèles de dynamique de biomasse submergée, 
comme le modèle mécaniste du projet DEMETHER. A ce propos, du fait de l’acquisition actuelle 
de données par télédétection pour une seule date (i.e. septembre), seules les données sur 
placettes ont été exploitées pour la calibration du modèle mécaniste du projet, du fait d’une 
meilleure précision des données.  
 
Enfin, pour prédire la dynamique future des herbiers à l’aide du modèle DEMETHER, connaître la 
distribution spatiale et temporelle des macrophytes n’est pas suffisant ; il est nécessaire de 
connaître également les processus physiologiques qui interviennent dans leur développement à 











Chapitre III : 
Développement d’outils pour l’étude 
par oxymétrie de la réponse 
physiologique des macrophytes à des 
variations de lumière et de 
température 
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Un modèle de dynamique des macrophytes submergés intégrant tous les mécanismes de production 
et de pertes importants est nécessairement complexe. Afin de permettre à un modèle mécaniste de 
générer des prédictions quantitatives fiables, les valeurs de certains paramètres sensibles doivent 
être définies par l’acquisition de données écophysiologiques expérimentales sur les espèces 
d’intérêt. Ces paramètres sont relatifs à la production photosynthétique, déterminante dans la 
production de biomasse. 
Paramétrer un modèle mécaniste de production de biomasse végétale aquatique, tel que le modèle 
DEMETHER, nécessite de prendre en compte les caractéristiques physiologiques des espèces 
dominantes au sein des communautés d’un hydrosystème d’intérêt (Madsen et Brix, 1997; Plus et 
al., 2005). 
Par ailleurs, du fait de la relation étroite entre la croissance et la production primaire issue de 
l’activité photosynthétique (Agami et al., 1980; Barko et al., 1982; Madsen et Brix, 1997; Olesen 
et Madsen, 2000; Tavechio et Thomaz, 2003; Wei et al., 2018), quantifier précisément la 
production primaire des macrophytes est fondamentale pour développer notre compréhension et 
appréhension de la dynamique de croissance des macrophytes en réponse aux pressions externes.  
 
Ce chapitre traitera donc du développement d’un outil d’acquisitions des caractéristiques 
photosynthétiques et respiratoires des deux espèces d’intérêt du projet, en réponse à deux facteurs 
environnementaux particulièrement influents dans la production nette de biomasse au niveau 









1. Production photosynthétique et facteurs limitants 
Les fluctuations de la biomasse des macrophytes reflètent des changements dans l'équilibre entre de 
nombreux processus physiologiques impliqués dans la production et la perte de biomasse, dont 
notamment, la production photosynthétique et la respiration. La production photosynthétique 
subaquatique est le processus clé de la production primaire au sein de tous les hydrosystèmes. Etudier 
l’activité photosynthétique des plantes submergées permet de comprendre la productivité des 
écosystèmes dans une perspective à long terme, d’autant qu’il existe une forte corrélation entre les 
taux relatifs de croissance et la production photosynthétique des organismes végétaux. Par exemple, 
Berry et Raison (1981) déterminent que les différences entre les espèces de macrophytes dans la 
réponse de la croissance à la température, correspondent très bien aux différences dans la réponse à 
court terme de la photosynthèse foliaire à la température. 
Plusieurs facteurs environnementaux affectent la production en régulant directement le processus 
photosynthétique et/ou la respiration et en modifiant les concentrations pigmentaires et enzymatiques 
qui définissent la cinétique de réaction du processus : la lumière, la température de l'eau, le carbone 
inorganique dissous (CID), l’oxygène dissous et la disponibilité des éléments nutritifs (Sand-Jensen, 
1989; Bornette et Puijalon, 2011). Ces facteurs peuvent être couplés de manière saisonnière (la 
lumière et la température) et circadienne (oxygène et carbone), et en tant que tels, ils peuvent avoir des 
effets combinés pour modifier les caractéristiques photosynthétiques (Sand-Jensen, 1989). Pour cette 
raison, ils affectent la dynamique spatiale (Chappuis et al., 2014) et temporelle (Neiff et al., 2014) des 
macrophytes. Les gradients environnementaux agissent comme des cribles, limitant l’occurrence de 
certaines espèces au sein d’une communauté donnée, déterminant ainsi leur distribution et leur 
abondance (Austin, 1985; Weiher et Keddy, 1995). De surcroit, le long de ces gradients, des 
interactions biotiques façonnent les communautés (Keddy et al., 1998). Les performances 
photosynthétiques d'une espèce dans une gamme de conditions environnementales indiquent ainsi sa 
dynamique de croissance et permettent d’appréhender sa réponse à certains facteurs. Par ailleurs, 
examiner les réponses physiologiques à de tels facteurs environnementaux, permet d’établir des liens 
mécaniques importants entre les conditions environnementales et les performances de l’organisme 
entier.  
La plupart des macrophytes enracinés sont capables d'obtenir les nutriments (N, P…) à partir des 
sédiments et de l'eau (Barko et Smart, 1981; Barko et al., 1991) afin de satisfaire de façon efficace 
leurs besoins nutritionnels. D’autre part dans les cours d’eau eutrophes (comme c’est le cas sur la 
Garonne) les nutriments et les carbonates ne sont généralement pas limitants. Ainsi, au sein d’un 
herbier déjà établi et à l’échelle d’un fragment végétatif, les principaux facteurs limitant la production 
photosynthétique et la croissance des macrophytes concernent majoritairement la disponibilité de la 
lumière (e.g. Agami et al., 1980; Dennison, 1987; Henley, 1993; Herb et Stefan, 2003) et la 
température de l'eau (e.g. Titus et Adams, 1979; Wright et McDonnell, 1986; Collins et Wlosinski, 
1989; Scheffer et al., 1993), du fait de leur importance prépondérante dans de nombreux systèmes 
aquatiques. 
 
1.1. Influence de la lumière  
Les variations saisonnières de la biomasse et les taux de croissance des macrophytes submergés sont 
étroitement liés aux variations du rayonnement incident (Sand-Jensen, 1975; Sand‐Jensen et al., 1989), 
et à l’atténuation de la lumière par la colonne d’eau (Chambers et Kaiff, 1985). En effet, la lumière est 





croissance des espèces (cf. Introduction générale). Plus précisément, c’est le rayonnement 
photosynthétiquement actif (PAR ou Photosynthetically Active Radiation), soit la lumière dans la 
gamme de longueurs d'ondes de 400 à 700 nm, qui fournit la source d’énergie nécessaire à la fixation 
du carbone pour ces organismes autotrophes pour la réalisation de la photosynthèse (Barko et Smart, 
1981; Middelboe et Markager, 1997; Sand-Jensen et al., 2007). 
Les travaux de recherches sur les relations de certaines espèces de macrophytes submergés avec la 
lumière (le PAR) ont montré différents degrés de tolérance physiologique à des conditions 
d’atténuation de lumière (Spence et Chrystal, 1970; Haller et Sutton, 1975; Titus et Adams, 1979). 
Leur croissance dans des conditions de lumière limitante dépend de leurs exigences d'éclairement 
minimales (Sand-Jensen et Madsen, 1991; Madsen et Sand‐Jensen, 1994) et de leur efficacité 
d'utilisation de la lumière. Enfin, la tolérance à l’ombre et les changements morphologiques observés 
liés à la lumière (e.g. élongation des tiges jusqu’à la surface, production de feuilles fines et larges dans 
de faibles conditions lumineuses) (Spence et Dale, 1978; Bintz et Nixon, 2001; Schneider et al., 2006) 
peuvent conférer des avantages compétitifs dans des conditions de lumière limitante, influençant ainsi 
la composition des communautés de macrophytes dans de telles conditions (Barko et Smart, 1981; 
Tanner et al., 1986).  
1.2. Influence de la température 
 
La température joue également un rôle majeur dans les processus métaboliques chez les plantes (Berry 
et Bjorkman, 1980; Berry et Raison, 1981; Sand-Jensen, 1989; Bornette et Puijalon, 2011). Elle influe 
sur la productivité des plantes aquatiques en contrôlant la vitesse à laquelle les réactions chimiques 
métaboliques ont lieu (Kirk, 1994). Ainsi, la température affecte l'équilibre entre l'assimilation du 
carbone minéral (photosynthèse) et le catabolisme du carbone organique (respiration) (Bulthuis, 1987; 
Pérez et Romero, 1992). Les fluctuations quotidiennes de la température au sein des hydrosystèmes 
ont une importance mineure par rapport aux effets des variations quotidiennes de lumière sur les taux 
de photosynthèse des producteurs primaires (Sand-Jensen, 1989). En revanche, le schéma de 
production saisonnier est principalement affecté par la température (Zupo et al., 1997; Lee et al., 
2005) : la productivité des macrophytes présente généralement une augmentation au printemps et en 
été et une diminution en automne et en hiver (Vermaat et Sand-Jensen, 1987; Lee et al., 2005). La 
température est donc considérée comme un facteur majeur contrôlant la croissance saisonnière des 
herbiers. 
Les réponses physiologiques à la température diffèrent selon les espèces, tout comme la dépendance 
de la croissance à la température. En général, les macrophytes semblent être eurythermes (i.e. capables 
de se développer dans une large gamme de températures). La gamme de tolérance à la température des 
espèces végétales individuelles est génétiquement fixée, bien que la plupart des espèces possèdent une 
certaine plasticité phénotypique et des capacités d’acclimatation (Madsen et Brix, 1997). Le taux 
maximal de photosynthèse des espèces de milieux tempérés se situe généralement à des températures 
relativement élevées comprises entre 20 et 35 °C (Santamaría et van Vierssen, 1997; Bornette et 
Puijalon, 2011). Toutefois, cela n’empêche pas que les espèces puissent encore croître et se multiplier 
végétativement à des températures plus fraîches, voire froides (Boylen et Sheldon, 1976; Olesen et 
Madsen, 2000). La température peut également délimiter l'aire de répartition latitudinale des espèces 
de macrophytes (Sculthorpe, 1967; Boylen et Sheldon, 1976; Barko et Smart, 1981). En conséquence, 
la température a des effets importants sur la distribution des espèces dans la gamme de températures à 
laquelle la vie végétale peut prospérer et peut affecter les relations compétitives entre les espèces. Or, 
peu d'informations sont disponibles sur les effets de la température sur la production photosynthétique 





2. Modélisation de la dynamique de production photosynthétique des macrophytes 
submergés 
Déterminer les variations des capacités photosynthétiques et respiratoires des espèces en réponse à la 
température et à l’intensité lumineuse permet d’appréhender les variations spatiales et/ou temporelles 
de biomasse végétale dans un contexte de changement global. La modélisation des processus 
physiologiques (photosynthèse et respiration) peut être une approche utile pour estimer la dynamique 
de la production primaire en fonction du forçage environnemental comme celui lié à ces deux facteurs 
potentiellement limitants.  
Du fait de l’importance de la lumière et de la température dans la production de biomasse (§A.1), le 
terme de production des modèles mécanistes, comme celui qui est développé dans le projet 
DEMETHER, est généralement décrit à l’aide d’un taux de variation instantané spécifique de production 
par photosynthèse brute (P), s’exprimant par un taux de production maximal (Pmax) (dans des 
conditions non limitantes de température et d’intensité lumineuse), multiplié par deux fonctions 
limitantes de la production photosynthétique par l’intensité lumineuse et par la température (Titus et 
al., 1975; Scheffer et al., 1993; Zharova et al., 2001) : 
P= Pmax.f(I).g(T)           (Eq. 1) 
Avec Pmax le taux maximal de photosynthèse brute dans des conditions optimales de température et 
d’intensité lumineuse, f(I) et g(T) les fonctions limitantes de production photosynthétique par l’intensité 
lumineuse (I) utilisée par les macrophytes (ou PAR) et par la température (T), respectivement, toutes deux 
bornées entre 0 et 1. 
Le taux de respiration (R) est, quant à lui, souvent défini comme une fonction dépendante de la 
température et d’un taux maximal de respiration (Rmax) à une température optimale (Topt) (Duarte et 
Ferreira, 1997; Garbey et al., 2004; Zimmerman, 2006) : 
R= R(T) avec R(T)=f(T, Rmax, Topt)        (Eq. 2) 
L’ensemble de ces fonctions fournissent ainsi des informations essentielles pour les modèles 
mécanistes de production de biomasse. Or, la caractérisation de ces fonctions limitantes et de la 
fonction de respiration repose sur l’obtention et la paramétrisation de courbes de réponses 
photosynthétiques et respiratoires à la lumière et à la température.  
2.1. Courbe de réponse photosynthétique à la lumière 
Généralement, la réponse de la production photosynthétique à la lumière est représentée par une 
courbe d’activité photosynthétique (assimilation de carbone ou libération d’oxygène) en fonction de 
l’intensité lumineuse (I) (Falkowski et Raven, 1997) à l’aide d’une fonction hyperbolique où la 
saturation à la lumière est abordée asymptotiquement (Cosby et al., 1984). A l'obscurité, il n'y a bien 
sûr pas de photosynthèse et les plantes aquatiques présentent une consommation nette d'O2 et une 
libération de CO2, dues à la respiration cellulaire (R). Ensuite, le taux de photosynthèse (P) augmente 
linéairement avec la lumière jusqu'à un plateau, où les augmentations d’intensité lumineuse ne 
conduisent plus à aucune augmentation de la productivité, en raison de la saturation de la chaîne de 
transport d’électrons (Cosby et al., 1984; Kirk, 1994). Ce taux a désormais atteint un taux de 
photosynthèse maximal (nette ou brute) (Pmax) dans des conditions optimales de température (Figure 
1). Enfin, à des niveaux d’intensité lumineuse extrêmement élevés, en fonction des espèces, la 





photochimique des pigments) (Jassby et Platt, 1976; Titus et Adams, 1979). Cependant, il existe une 
incertitude quant à la prévalence de la photoinhibition se produisant chez les macrophytes submergés 
(Titus et Adams, 1979; Sondergaard, 1988).  
La courbe de réponse photosynthétique à la lumière est souvent décrite par (i) l'ordonnée à l'origine 
qui renseigne sur l’intensité respiratoire à l’obscurité, (ii) la pente positive (α) considérée comme une 
mesure de l’efficacité photosynthétique (i.e. le rendement photosynthétique), (iii) le taux de 
photosynthèse maximal (Pmax) souvent appelé capacité photosynthétique, (iv) l’intensité lumineuse à 
laquelle la photosynthèse nette est égale à zéro (Ic ou point de compensation), ainsi que (v) l’intensité 
de saturation (Is) lorsque le Pmax est atteint (Figure 1). En raison de l'apparition progressive de la 
saturation à mesure que l’intensité lumineuse augmente, il est difficile de déterminer précisément la 
valeur d'éclairement à laquelle la photosynthèse vient juste d'être saturée. Un paramètre plus 
facilement mesurable au moyen duquel le début de la saturation peut être caractérisé est la constante 
de demi-saturation (Ik) correspondant à l’intensité lumineuse à laquelle 50 % de la production 
maximale Pmax serait atteinte et continuerait d’augmenter linéairement avec I. La pente α, quant à elle, 
est approximée par Pmax/Ik (Figure 1). 
Un certain nombre d’études ont proposé des expressions mathématiques permettant un ajustement aux 
courbes empiriques reliant P à I pour du phytoplancton et des macrophytes, et sont discutées dans 
Lederman et Tett (1981), Cosby et al. (1984) et plus récemment dans Garbey et al. (2006). Elles sont 
généralement basées sur la fonction de Michaelis-Menten (une hyperbole rectangulaire) ou la fonction 
de tangente hyperbolique, qui décrivent les relations photosynthèse-intensité lumineuse (P-I) en 
l'absence de photoinhibition dans les systèmes aquatiques (Titus et al., 1975; Jassby et Platt, 1976; 
Wetzel et Neckles, 1986; Wright et McDonnell, 1986; McBride, 1992; Scheffer et al., 1993; 
Hootsmans et Vermaat, 1994; Zimmerman, 2003). 
2.2. Courbes de réponses photosynthétique et respiratoire à la température  
Les taux de production photosynthétique et de respiration sont stimulés dans une certaine gamme de 
températures (jusqu’à une température Tmax pour laquelle la production est maximale) qui dépend des 
espèces. Dans des conditions d’intensité lumineuse optimale, les courbes de réponse à la température 
(P-T) montrent généralement des taux qui augmentent de façon exponentielle jusqu’à un niveau 
maximal (Pmax en cas de photosynthèse ou Rmax dans le cas de la respiration) à un optimum thermique 
(Topt) (Titus et Adams, 1979; Marsh et al., 1986; Lee et al., 2005). Ces valeurs élevées sont 
Figure 1. Schéma d’une courbe de réponse 
photosynthétique à la lumière. Ic correspond au point 
de compensation, Pmax au taux de photosynthèse 
maximal, Is à l’intensité de saturation, Ik l’intensité de 
demi-saturation et α, au coefficient de pente. Pn fait 
référence au taux de photosynthèse nette, alors que 
R représente le taux de respiration. Le taux de 






généralement suivies d’une baisse rapide au-delà de cet optimum, en raison d’une dénaturation des 
enzymes (Carr et al., 1997; Santamaría et van Vierssen, 1997; Pedersen et al., 2016). La figure 2 est 
une illustration de l’évolution du taux de production photosynthétique en fonction de la température. 
La forme de la courbe de respiration est généralement similaire.  
Concernant la respiration, d’un point de vue physiologique, celle-ci correspond à la consommation de 
l’oxygène et au catabolisme du carbone organique, fournissant l’énergie nécessaire pour synthétiser la 
nouvelle biomasse (respiration de croissance) et pour maintenir l'activité métabolique (respiration 
d’entretien) (Garbey et al., 2004). Elle a lieu à la lumière ainsi qu’à l’obscurité (dite dark respiration 
ou respiration sombre). Ce processus a été modélisé de plusieurs façons dans la littérature (Wright et 
McDonnell, 1986; Madsen et Adams, 1989), bien que la plupart des modèles de respiration se 
concentrent uniquement sur la respiration à l’obscurité. En effet, les mesures de respiration à la 
lumière sont entachées par l’influence d’un autre processus de consommation d’oxygène impliqué 
dans le métabolisme du carbone des plantes : la photorespiration. Cette dernière est générée à la 
lumière par la fonction oxygénase de la RubisCO (i.e. l’enzyme végétale impliquée dans le cycle du 
carbone) lorsque le rapport O2/CO2 est élevé dans le milieu (Madsen et Adams, 1989). Toutefois, les 
modèles de respiration ne tiennent généralement pas compte de cet autre processus, ce qui ne semble 
pas être un problème dans la mesure où l’influence de la photorespiration est comprise dans la mesure 
de photosynthèse nette (Madsen et Adams, 1989). Les modèles existants de respiration à l’obscurité 
sont décrits principalement comme dans l’équation 2 (cf. Eq. 2) définie précédemment. 
A propos de la production photosynthétique, les modèles actuels utilisés pour simuler l'effet de la 
température sur les taux de photosynthèse nette ou brute des macrophytes sont basés sur la fonction de 
Hill (Thornton et Lessem, 1978; Barko et al., 1982; Madsen et Adams, 1989; Scheffer et al., 1993), la 
fonction Arrhenius (Goldman et Carpenter, 1974; Toerien et al., 1983), l'équation Q10 ou de van't 
Hoff, et la fonction de température qui en est dérivée (Shugart et al., 1974; Titus et al., 1975), mais 
aussi la fonction de Lehman (Bocci et al., 1997; Elkalay et al., 2003; Garbey et al., 2006a; Zaldívar et 
al., 2009). Certains proposent également une productivité optimale sur une plage de température 
optimale plutôt qu’une seule température (Thornton et Lessem, 1978; Collins et Wlosinski, 1989).  
2.3. Paramètres photosynthétiques et respiratoires des macrophytes d’eau douce  
Les paramètres des courbes de réponses photosynthétiques et respiratoires à la lumière et à la 
température précédemment décrites, étant spécifiques à chaque espèce (Van et al., 1976; Titus et 
Adams, 1979), l’adaptation de modèles mécanistes à des espèces d’intérêt requiert donc l’obtention de 
ces données pour le paramétrage des fonctions limitantes de la production photosynthétique et du taux 
de respiration pour chaque espèce. 
Figure 2. Exemple de courbe de réponse photosynthétique 
à la température : Pmax est le taux de production 
photosynthétique maximal, Topt, l’optimum thermique de 
photosynthèse et Tmax, la température pour laquelle la 





Dans la littérature, la majorité des équations utilisées pour décrire les courbes de réponse 
photosynthétique nette et respiratoire à la lumière et/ou à la température concernent des macrophytes 
et des algues de milieux marins et lacustres (Titus et al., 1975; van der Bijl et al., 1989; Henley, 1993; 
Pérez-Lloréns et al., 1996; Carr et al., 1997; Rodrigues et al., 2000; Middelboe et Binzer, 2004; 
Binzer et al., 2006; van der Heide et al., 2006). Un état des lieux des connaissances pour les 
macrophytes submergés d’eau douce a montré que les paramètres disponibles dans la littérature 
concernent un nombre limité d’espèces (Tableau 1).  
Sur la Garonne moyenne, les deux espèces majeures sont Myriophyllum spicatum et Ranunculus 
fluitans (cf. Chapitre I). D’après le tableau 1, il n’existe qu’une seule étude fournissant les fonctions 
des courbes de réponse photosynthétique à la lumière et à la température (avec leurs paramètres) de M. 
spicatum mais celle-ci a été réalisée en milieu lacustre dans le Wisconsin aux Etats-Unis (Titus et 
Tableau 1. Courbes de réponses photosynthétiques et respiratoires des macrophytes submergés d’eau douce 
disponibles dans la littérature : (P-I) Dépendance de la production photosynthétique à la lumière ; (P-T) 
Dépendance à la température ; (R) Respiration à l’obscurité en fonction de la température. 
Espèces P-I P-T R Localisation Références 
Cabomba caroliniana ✓   Floride, USA (Van et al., 1976) 
Callitriche cophocarpa ✓   Dannemark, UE (Madsen et Sand‐Jensen, 1994) 
Callitriche obstusangula  ✓ ✓ Pays-Bas, UE (Pilon et Santamaria, 2001) 
Ceratophyllum demersum ✓   Floride, USA (Van et al., 1976) 
Egeria densa ✓ ✓ ✓ Mississipi, USA (Barko et Smart, 1981) 
Egeria najas ✓   Brésil (Tavechio et Thomaz, 2003) 
Elodea canadensis 
✓   Dannemark, UE (Madsen et Sand‐Jensen, 1994) 
 
✓  Dannemark, UE (Madsen et Brix, 1997) 
Hydrilla verticillata 
✓ ✓ ✓ Mississipi, USA (Barko et Smart, 1981) 
✓   Floride, USA (Van et al., 1976) 
Lagorasiphon major ✓   
Nouvelle-
Zélande 
(Hussner et al., 2011) 
Myriophyllum aquaticum ✓ ✓  Europe centrale (Hussner, 2009) 
Myriophyllum spicatum 
✓   Wisconsin, USA (Adams et al., 1978) 
✓ ✓  Wisconsin, USA (Titus et Adams, 1979) 
✓   NY, USA (Harley et Findlay, 1994) 
✓   Floride, USA (Van et al., 1976) 
Najas marina ✓   Israël (Agami et al., 1980) 
Potamogeton natans ✓   Dannemark, UE (Frost-Christensen et Sand-Jensen, 1995) 
Potamogeton polygonifolis ✓   Dannemark, UE (Frost-Christensen et Sand-Jensen, 1995) 
Potamogeton gramineus ✓   Dannemark, UE (Frost-Christensen et Sand-Jensen, 1995) 
 Potamogeton perfoliatus 
✓   Dannemark, UE (Frost-Christensen et Sand-Jensen, 1995) 
✓   NY, USA (Harley et Findlay, 1994) 
 Potamogeton zizii ✓   Dannemark, UE (Frost-Christensen et Sand-Jensen, 1995) 
Potamogeton pectinatus 
✓   Pays-Bas, UE (Hootsmans et Vermaat, 1994) 
✓ ✓ ✓ Dannemark, UE (Madsen et Adams, 1989) 
 
✓  Pays-Bas, UE (Pilon et Santamaría, 2002) 
 ✓ ✓ Pays-Bas, UE (Pilon et Santamaria, 2001) 
 Potamogeton perfoliatus 
✓   Dannemark, UE (Frost-Christensen et Sand-Jensen, 1995) 
 ✓ ✓ Pays-Bas, UE (Pilon et Santamaria, 2001) 
Ranunculus aquatilis  ✓ ✓ Dannemark, UE (Madsen et Brix, 1997) 
Ranunculus peltatus ✓ ✓  Lorraine, France (Garbey, 2003) 
Vallisneria americana 
✓ ✓  Wisconsin, USA (Titus et Adams, 1979) 
✓   NY, USA (Harley et Findlay, 1994) 





Adams, 1979) (Figure 3). Également, peu de travaux ont été effectués sur le genre Ranunculus 
(Tableau 1) et aucun sur Ranunculus fluitans. Or, les réponses physiologiques à la température et à la 
lumière des espèces peuvent différer selon leur morphologie et la latitude/altitude des régions où elles 
se développent (Santamaría et van Vierssen, 1997).  
Ainsi, un enjeu aujourd’hui pour progresser dans la modélisation mécaniste des herbiers de 
macrophytes de la Garonne (et plus généralement des cours d’eau européens) est d’enrichir les 
connaissances concernant la dépendance des processus photosynthétiques et respiratoires à la 
température de l’eau et à l’intensité lumineuse, appliquées aux espèces de macrophytes dominantes 
des hydrosystèmes fluviaux. Par ailleurs, sur la Garonne moyenne, les différences de Myriophyllum 
spicatum et Ranunculus fluitans en termes de morphologie et d’exigences écologiques (cf. Chapitre I) 
confèrent un partage spatial et temporel de leur habitat. De fait, prédire comment la production 
photosynthétique de chacune de ces deux espèces réagit à la température et à la lumière est alors 
d’autant plus essentiel pour comprendre leur dynamique de croissance et appréhender les interactions 
compétitives entre ces espèces et ainsi comprendre la structuration des communautés.  
3. Vers le développement d’outil de mesures des réponses photosynthétiques et 
respiratoires des espèces de la Garonne 
Les valeurs des paramètres nécessaires pour décrire la forme de ces courbes sont généralement 
estimées à partir d'expériences où les taux de production photosynthétique et de respiration des 
espèces considérées sont mesurés en fonction d’une gamme d'intensités lumineuses ou de température, 
grâce à différentes méthodes utilisées in situ ou au laboratoire. Ces dernières sont largement discutées 
dans Pedersen et al. (2013). Contrairement aux études de terrain, les expériences de laboratoire 
permettent de contrôler la plupart des paramètres externes tels que l’intensité lumineuse et la 
température de l’eau pour étudier leurs effets sur la photosynthèse et la respiration d’un matériel 
végétal. Elles sont, de fait, les mieux adaptées pour obtenir des informations très spécifiques, comme 
des données sur les processus biochimiques liés à la photosynthèse. La plupart des méthodes explorées 
à ce jour sont basées sur la production et la consommation de carbone inorganique ou d'oxygène 
(Maberly et Spence, 1983; Sand-Jensen et al., 1992; Raven et Hurd, 2012), lors des processus de 
photosynthèse et respiration. Ces échanges gazeux sont principalement influencés par la température, 









Figure 3. Courbes de réponses photosynthétiques à la lumière (A) et à la température (B) pour 
Vallisneria americana et Myriophyllum spicatum, d’après Titus et Adams (1979). La figure B ne montre 






D’après Vermaat et Sand-Jensen (1987) le CID peut être mesuré par injection de petites quantités 
d'eau dans un acide dans une chambre à bulles, purgée avec du N2 gazeux transportant le CO2 libéré 
jusque dans un analyseur de gaz à infrarouge (IRGA). Titus et Adams (1979) ont notamment utilisé ce 
système IRGA, analysant l'air à l'état d'équilibre avec le milieu aqueux. Cependant, cette méthode 
repose sur des mesures discrètes et compliquées par les différentes formes de carbone présentes dans 
l’eau (Pedersen et al., 2013). Maberly (1996) propose alors une autre méthode de suivi du CID, basée 
sur des mesures continues de pH en solution. Toutefois ces deux techniques peuvent entrainer des 
biais de mesure de la photosynthèse, si par exemple, le CID est éliminé par précipitation externe de 
carbonates (McConnaughey et al., 1994; Sand-Jensen et al., 2009). D’autres auteurs utilisent 
l’assimilation du CO2 dans la matière organique pour étudier ces échanges, en employant du 13C 
(Mateo et al., 2001; López-Sandoval et al., 2018) ou du 14C (Adams et al., 1978; Best et Meulemans, 
1979; Beer et Wetzel, 1982; Kemp et al., 1986; Pedersen et al., 2013). Cependant, des analyses 
cinétiques ou des comparaisons entre plusieurs conditions pour un même échantillon sont impossibles 
à réaliser avec ces méthodes car le matériel biologique est détruit pour obtenir la quantité de 13C ou de 
14C nécessaire à l’analyse. Par ailleurs, l’utilisation de 14C nécessite une homologation du laboratoire 
pour travailler avec de telles substances radioactives et l’acquisition d’outils spécifiques de mesure 
(e.g. scintillateurs liquides). 
Face à la difficulté de mesurer et de contrôler en continu la concentration de CO2 dans l'eau en raison 
de l'équilibre complexe entre les différentes formes de CID dans le milieu liquide, en interaction avec 
le pH et l'air (Pedersen et al., 2013), de plus en plus de méthodes d’étude de la photosynthèse 
subaquatique, se basent sur des mesures de dioxygène dissous (i.e. oxymétrie), afin de déterminer 
des taux de respiration (consommation d'O2) et de photosynthèse (production d'O2) d’un organisme. 
Elles sont largement discutées et comparées dans Silva et al. (2009). Historiquement, les électrodes 
galvaniques de Clark étaient largement utilisées dans les travaux d’oxymétrie sur les herbiers marins 
(Silva et al., 2009), les algues (Jahnke et al., 1991; Hanelt et al., 1993) et sur les macrophytes d'eau 
douce (Van et al., 1976; Titus et Adams, 1979; Allen et Spence, 1981; Madsen et Brix, 1997; Binzer 
et al., 2006). Toutefois, si elles sont encore utilisées dans des études de recherche, un certain nombre 
de limitations telles que leur sensibilité à la pression atmosphérique et à la température sont discutées 
(Kragh et al., 2008). En outre, elles ne conviennent pas aux mesures réalisées à l’aide de systèmes 
expérimentaux limités en termes d’échelle, en raison de leur taille importante et de la consommation 
d'oxygène lors des mesures (Kragh et al., 2008). Pour pallier à ces limites, des capteurs à oxygène 
alternatifs ont été développés plus récemment, tels que les optodes, caractérisés par une résolution de 
mesure plus importante et un principe de mesure via une fibre optique (Silva et al., 2009). Dans une 
optode, la lumière instantanée excite un fluorophore appliqué sur la pointe de la fibre optique ou 
directement sur la paroi du conteneur. Le fluorophore est excité de l'extérieur par la fibre optique ou la 
paroi transparente. Les molécules d'O2 neutralisent ensuite le retour de fluorescence (processus de 
«désactivation de la fluorescence dynamique»), de sorte que la pression partielle d’oxygène dans le 
milieu puisse être déterminée avec précision (Pedersen et al., 2013). Enfin, les mesures réalisées avec 
des optodes ne sont pas impactées par l’agitation du milieu de mesure, contrairement aux mesures 
avec des électrodes de Clark qui impliquent un renouvellement constant de la couche d’eau en contact 
avec la surface de l’électrode. Enfin, bien que ces méthodes de mesures soient couramment utilisées, 
elles se limitent actuellement à des expériences descriptives à court terme et pour certaines conditions 
lumineuses et/ou thermiques (Pedersen et al., 2013). 
Dans ce contexte, un enjeu de ce travail de thèse a été de développer un outil expérimental pour 
mesurer par oxymétrie la réponse photosynthétique et respiratoire de macrophytes aquatiques à une 
large gamme d’intensités lumineuses et de température et de l’appliquer aux espèces d’intérêt de la 





l’unité fonctionnelle de base d’un herbier de macrophytes, dont ses évolutions physiologiques à la 
lumière et la température permettent d’appréhender la dynamique de production photosynthétique des 
macrophytes de la Garonne. 
 Les principaux objectifs de cette étude ont donc été de : 
(i)  Développer un dispositif de mesures des échanges gazeux au laboratoire sur des fragments 
végétatifs de macrophytes submergés et une méthode de traitement et d’analyses de 
données ; 
(ii) Mesurer l’influence de la température et de l’intensité lumineuse sur les capacités 
photosynthétiques et respiratoires d’individus de M. spicatum et R. fluitans via l’analyse des 
échanges d’oxygène lors des processus de photosynthèse et de respiration ; 
(iii) Constituer une base de données écophysiologiques sur les macrophytes submergés des cours 
d’eau européens, relative à la photosynthèse et à la respiration ; 
(iv) Paramétrer les fonctions limitantes f(I) et g(T) et la fonction de respiration R(T). 
A terme, ces données permettront de paramétrer les termes de production et de perte de biomasse 
épigée du modèle mécaniste de végétation aquatique submergée (VAS) du projet DEMETHER. L’étude 
des caractéristiques photosynthétiques de M. spicatum et R. fluitans qui est présentée dans ce chapitre 
permettra en outre, de mieux comprendre leur dynamique de croissance à un niveau monospécifique et 






B. MATERIELS ET METHODES 
1. Développement d’un dispositif expérimental pour l’oxymétrie 
Un dispositif expérimental a été développé afin de déterminer la production ou la consommation 
d’oxygène par des macrophytes submergés lors des processus de photosynthèse et respiration, en 
réponse à différentes conditions d’intensité lumineuse et de température. Plus précisément, il consiste 
en un banc d’oxymétrie (Figure 4), permettant de réaliser des mesures optiques précises et à haute 
fréquence de la concentration en dioxygène dissous dans des conditions physico-chimiques contrôlées 
(i.e. lumière, température, nutriments et carbone). 
Ainsi, le banc d’oxymétrie est composé de quatre unités interconnectées : (i) une unité de contrôle de 
la température, (ii) une chambre expérimentale contenant des flacons de mesures de dioxygène, (iii) 
une unité de gestion de l'intensité lumineuse, et (iv) une unité d'acquisition de données de dioxygène 
via un système d’optodes (Figure 4). 
L’unité de contrôle de la température comprend un groupe froid avec fonction de chauffage (TEKO® 
TK500) (Figure 4, n°8), et un bac tampon (Figure 4, n°7). Elle permet de réguler la température à 
l’intérieur de la chambre expérimentale. Celle-ci (Figure 4 n°4) correspond à un caisson en 
polyméthacrylate de méthyle semi-fermé (i.e. fermé d’un couvercle mais doté de petites aérations 
latérales) fonctionnant sur le principe d’un bain-marie et permettant de thermo-réguler 4 flacons de 20 
mL. Dans chaque flacon est collé un capteur à oxygène (OXSP5, Ø5 mm – Pyroscience ®) qui assure 
une mesure de la concentration en oxygène dans le flacon toutes les 2 secondes, sans contact, grâce à 
une sonde optique de mesure d’O2 dissous (i.e. optodes) (SPFIB-BARE, Ø1mm - Pyroscience ®) et à 
son système REDFLASH expliqué dans l’encart ci-après (cf. « Principe du fonctionnement des 











Figure 4. Schéma du banc d’oxymétrie : 1. Extérieur du laboratoire (400 ppm CO2) ; 2. Pompe à air ; 3. 
Rampe LED (Roleadro®) ; 4. Chambre expérimentale avec 4 flacons de mesures ; 5. Table d'agitation 
magnétique ; 6. Moniteur d’oxymétrie FirestingO2 multicanaux (4 optodes et 1 sonde température) ; 7. 






bullage d’air et d’azote respectivement. Une sonde de température (TSUB21, Ø2,1mm – Pyroscience 
®) permet également de suivre l’évolution de la température à l’intérieur des flacons.  
Chaque sonde (oxygène et température) est reliée à un moniteur d’oxymétrie multiports 
("FireStingO2" de Pyroscience®) (Figure 4 n°6), constituant l’unité d’acquisition de données de 
dioxygène. L’oxymètre est équipé d’un capteur d’humidité et de pression, afin de se calibrer 
automatiquement à ces paramètres qui peuvent influencer les mesures. Ce moniteur est lui-même relié 
à un ordinateur permettant le suivi cinétique de la concentration en O2 dans les flacons, grâce au 
logiciel Pyro Oxygen Logger (Pyroscience®).  
Un système de pompe (Figure 4 n°2) relié à l’extérieur du bâtiment permet de placer la chambre 
expérimentale en conditions atmosphériques standardisées (i.e. 400ppm de CO2). Les ouvertures de la 
chambre, permettent d’éviter une saturation en CO2 lors des phases d’obscurité.  
Enfin, l’intensité lumineuse est régulée artificiellement par son unité de gestion : un éclairage LED 
dont l’intensité est modulable par un potentiomètre (Roleadro®, 300W, 400×208×60mm) (Figure 4 
n°3). L’intensité lumineuse dans la chambre et le milieu contenu dans les flacons de mesures a été 
mesurée en utilisant un PARmètre (Rainbow light MR-16) (cf. Annexe 1).  
  
Principe du fonctionnement des optodes REDSPLASH 
Les optodes Pyroscience® fonctionnent sur le principe d’excitation/désexcitation des molécules 
de dioxygène présentes dans un milieu en utilisant une longueur d’onde d’excitation dans le 
rouge (610-630 nm) et de désexcitation dans le proche-infrarouge (760-790 nm). Plus la 
luminescence dans le proche-infrarouge est faible et plus il y a d’oxygène. On parle de 
quenching effect.  
 
Schémas du principe de mesures de concentration en oxygène (Source : Pyroscience ®). 
Le moniteur émet un flash rouge (red light source) transmis via l’optode (optical fiber) au capteur 
(REDFLASH sensor spot) fixé à l’intérieur du flacon. Les molécules de dioxygène présentes dans le flacon 
sont excitées par le signal. Le capteur reçoit alors l’excitation des molécules de dioxygène, émises dans le 






2. Mesures des réponses photosynthétiques et respiratoires à des variations d’intensité 
lumineuse ou de température des espèces de la Garonne 
2.1. Cultures de Myriophyllum spicatum et Ranunculus fluitans  
Des individus de Myriophyllum spicatum et de Ranunculus fluitans ont été collectés sur le site d’étude 
entre mai et juin 2018 (et à la même période en 2019) et cultivés dans des containers monospécifiques 
de 210 L, remplis d’eau du robinet (pH 7,0 +/- 0,5), placés dans un abri grillagé (Figure 5). 
Dans chaque container, 6 L de sable de filtration (Ø 0,5-1 mm) ont été utilisés comme substrat, 
auxquels de l’osmocote NPK 16-09-10 sous forme de granulés (Fertiligène ®, engrais avec 
oligoéléments) a été ajouté (0,6 g.L-1 de sédiment), pour faciliter la croissance. Le brassage de l’eau a 
été assuré par des pompes à eau pour aquarium. 
Les parties épigées étaient dans de bonnes conditions jusqu’à fin-septembre, période où les tiges et les 
feuilles commençaient à perdre leur couleur verte, en particulier pour Ranunculus fluitans, très 
sensible aux variations de température et aux proliférations algales pendant les fortes chaleurs 
estivales.  
2.2. Détermination d’un milieu standardisé pour les expérimentations 
Le milieu pour les expérimentations d’oxymétrie sur macrophytes a été basé sur le milieu Smart et 
Barko (1985), couramment utilisé pour des études métaboliques sur macrophytes (Pedersen et al., 
2013). Par ailleurs, de précédents travaux au laboratoire avaient révélé son efficacité pour la culture de 
macrophytes (Roubeau Dumont, 2018).  
Figure 5. Cultures monospécifiques de Ranunculus fluitans et Myriophyllum spicatum au laboratoire : (A) 
Vue d’ensemble des containers ; (B) Myriophyllum spicatum ; (C) Ranunculus fluitans. (Sources : A. 









Afin de se placer dans des conditions non limitantes en carbone inorganique et en nutriments, ce 
milieu a été modifié à partir de milieux plus complets proposés par Szabó et al. (2005) et McCann 
(2016). Sa composition est décrite dans l’annexe 2 de ce chapitre. Le pH du milieu a été ajusté à 7. Le 
milieu a été ensuite stérilisé par autoclavage. 
2.3. Mesures des réponses photosynthétiques et respiratoires des espèces de la Garonne à 
des variations d’intensité lumineuse ou de température  
La plupart des études sur la relation entre la photosynthèse et la lumière et / ou la température ont été 
menées sur des fragments végétatifs terminaux (apex, feuilles) de macrophytes (e.g. Barko et Smart, 
1981; Madsen et Brix, 1997; Pilon et Santamaria, 2001). Ainsi, grâce au banc d’oxymétrie et aux 
cultures de macrophytes, des mesures des échanges de dioxygène ont été réalisées lors des processus 
respiratoires et photosynthétiques en réponse à des variations de température ou à différentes intensités 
lumineuses, sur (i) des fragments apicaux (d’environ 4 cm) d’individus de M. spicatum et (ii) des 
segments foliaires du 1er ordre de tiges terminales d’individus de R. fluitans (encadrés violets sur la 
figure 6). En effet, la grande taille de R. fluitans n’a pas permis de travailler avec des fragments 
apicaux de tiges feuillées. Toutefois, les segments foliaires des renoncules sélectionnés 
correspondaient aux premiers segments les plus proches des parties apicales des tiges, et dont les 
feuilles étaient à un stade intermédiaire de développement (i.e. n’ayant pas encore terminé leur 
élongation).  
Plus précisément, pour chacune des deux espèces, les expérimentations se sont déroulées pendant leur 
période de croissance avant leur période de floraison et ont été scindées en deux parties :  
 Expérience 1 (« Influence de la température ») : mesures des réponses photosynthétiques et 


















Figure 6. Schéma des apex terminaux de (A) Myriophyllum spicatum et de (B) Ranunculus fluitans ; (a) 
pétiole ; (b) segments foliaires du 1er ordre ; (c) segments foliaires du 2ème ordre ; (d) segments foliaires 





expérimentales (entre 3 et 42 °C), à une intensité lumineuse non limitante pour la photosynthèse (i.e. 
406 µmol photons.m².s-1 de rayonnement photosynthétique actif ou PAR).  
 Expérience 2 (« Influence de l’intensité lumineuse ») : mesures des réponses photosynthétiques 
et respiratoires de fragments végétatifs à des variations d’intensité lumineuse (i.e. une 30aine 
d’intensités lumineuses entre 20 et 577 µmol photons PAR.m².s-1 (cf. Annexe 3)), à une température 
optimale (donc ici aussi non limitante) relative à chaque espèce. Cette température optimale a été 
déterminée suite à l’expérience 1. De précédentes mesures au-delà de 577 µmol photons PAR.m-2.s-1 
(i.e. jusqu’à 1063 µmol photons.m-2.s-1) avaient confirmé l’absence de photoinhibition. 
Dans ce travail, le postulat adopté était que les fragments végétatifs réagissaient quasi instantanément 
aux différentes modalités de facteur (température ou intensité lumineuse) et que les facteurs agissaient 
de façon indépendante. Une expérience préliminaire sur M. spicatum croisant la gamme de 
température explorée en expérience 1 à 3 intensités lumineuses (i.e. 109, 374 et 611 µmol photons 
PAR.m-².s-1) n’avait pas mis en évidence d’interaction entre ces deux facteurs dans ces conditions 
expérimentales. 
Avant chaque expérience, et pour chaque espèce, 3 fragments végétatifs apicaux d’individus étaient 
prélevés, nettoyés afin d’enlever de potentiels épiphytes, et ont été incubés pendant 15 min dans 100 
mL de milieu standardisé. Les fragments végétatifs ne devaient présenter aucune lésion visible. 
Chaque fragment a été ensuite placé dans un flacon contenant 17 mL de milieu standardisé. Ces trois 
flacons ont été appelés « flacons tests ». Un dernier flacon a servi de flacon témoin, contenant 17 mL 
de milieu standardisé. Dans chaque flacon, le milieu était constamment homogénéisé par agitation 
magnétique. Tous les flacons étaient ouverts et placés dans la chambre semi-fermée (Figure 7). En 
effet, de précédents essais sur flacons fermés et flacons ouverts avaient montré des variations 
nettement inférieures par rapport aux variations inter-flacons : l’écart entre les mesures en flacons 
fermés et ouverts a donc été considéré comme négligeable (<5 %). D’autre part, maintenir l’ouverture 
des flacons permet d’éviter l’atténuation de l’intensité lumineuse par un bouchon, de réaliser des 
mesures sur des intensités lumineuses plus élevées et de placer une sonde de température au sein des 
flacons. 
Figure 7. Chambre expérimentale contenant les 4 flacons de mesures et des apex de Myriophyllum spicatum. (A) 
Schéma de la chambre et des interactions lumineuses, thermiques et gazeuses au cours d’une expérimentation ; 
(B) Photographie, en vue latérale, rampe LED allumée. Les 4 fils noirs correspondent aux fibres optiques des 4 
optodes. Le fil blanc correspond à la sonde de température. Les bagues noires servent à fixer les fibres optiques 






Au cours d’une expérience (ou), pour chaque modalité testée (i.e. température ou intensité 
lumineuse, respectivement), la concentration en dioxygène dissous dans chaque flacon était mesurée 
durant 2 cycles successifs de lumière (15 min) /obscurité (20 min) (Figure 8). De fait, au cours d’une 
expérience, 6 réplicats (i.e. 2 cycles × 3 flacons avec macrophytes) étaient utilisés par modalité testée, 
avec une mesure de concentration dans le flacon sans plante (« flacon témoin ») par cycle. Ainsi, pour 
N modalités (de température ou d’intensité lumineuse) testées au cours de 10 h d’exposition sur une 
journée, 2N cycles successifs de mesures en continu ont été réalisés. Chaque expérience a été répétée 
une deuxième fois. 
Il est à noter que chaque expérience a commencé par une phase de consommation d’O2 à l’obscurité 
(i.e. respiration à l’obscurité) après bullage du milieu au sein des flacons. Le basculement en phase de 
lumière (i.e. production d’O2 ou photosynthèse nette à une intensité lumineuse définie) s’opérait après 
vérification de l’obtention d’une pente stable de consommation de dioxygène pour chaque flacon.  
L’évolution de la concentration en oxygène dissous au sein de chaque flacon a été mesurée grâce aux 
optodes et au moniteur Firesting O2 (Pyroscience ®) et exprimée en mLO2.L-1 de milieu standardisé. 
L’intensité lumineuse et la température ont été modulées grâce au système d’éclairage réglable en 
intensité et à l’unité de contrôle de la température, du banc d’oxymétrie, respectivement. Par ailleurs, 
au cours des mesures, un léger flux d'air extérieur (400 ppm CO2) traversait la chambre expérimentale 
semi-fermée et la température des flacons a été contrôlée en continu (avec un point de mesure toutes 
les secondes) à l’aide de la sonde de température et de capteurs internes aux optodes. Elle a été 
maintenue constante par circulation d’eau à travers la chambre. 
A la fin de chaque expérience, la masse sèche de chaque fragment végétatif a été déterminée après 
passage à l’étuve (70 °C) pendant 48 h. La masse fraîche n’a pas été mesurée en début d’expérience 
Figure 8. Exemple de mesures de la concentration en O2 dissous dans les flacons à l’obscurité et à la 
lumière en réponse à des variations d’intensité lumineuse chez Ranunculus fluitans. 2 cycles entiers de 
mesures sont représentés. La courbe jaune représente la concentration du flacon témoin (i.e. contenant 
du milieu standardisé, mais ne contenant pas de plante) ; les courbes en orange, rose et rouge, celles des 
3 flacons contenant le milieu et les fragments de macrophytes ; la courbe bleue, celle de l’évolution de la 





afin d’éviter la perte de biomasse. De plus, le RGR (Relative Growth Rate ou taux de croissance 
relative) de M. spicatum est de 0,05 jour-1 en moyenne. Par conséquent, sur des expériences de 10h, la 
prise de masse due à la croissance d’un fragment apical a été considérée comme négligeable (~ 2 % de 
la biomasse totale finale). Le même postulat a été adopté pour R. fluitans. 
3. Traitement des données d’oxymétrie 
Une méthode automatique de traitement et d’analyse statistique a été développée pour les deux 
expériences (et), sur le logiciel libre Rstudio (R-3.4.2) après acquisition des concentrations en O2 
sur le logiciel d’oxymétrie Pyro Oxygen Logger (Pyroscience®). La figure 9 résume les étapes 
générales de cette méthode d’analyse. Cette méthode a été adoptée pour les deux espèces et les deux 
expériences et est détaillée dans les sections ci-après. 













































3.1. Détermination des coefficients de pente lors de la consommation/production d’O2  
Pour chaque expérience, les mesures ayant été effectuées en continu pour chaque flacon, deux 
régressions non paramétriques (type Loess sur R) ont été appliquées sur les courbes de mesures d’O2 
obtenues pour chaque flacon (Figure 10A). L’objectif était de déterminer localement des points 
d’inflexion (des points d’abscisses) et de partitionner l'ensemble des concentrations en O2 en phase de 
production (photosynthèse nette) ou de consommation (respiration à l’obscurité) en fonction de leur 
pente (positive ou négative) : la première régression (courbe verte sur la figure 10A) a permis de 
déterminer de premiers points d’inflexion (points rouges sur la figure 10A) ; la deuxième régression 
(courbe rouge sur la figure 10A) a permis de corriger les erreurs de détection (points bleus sur la figure 
10A). Les points d’inflexion retenus entre ces deux régressions (marqués par des points violets sur la 
figure 10A) ont servi à la détection des segments temporels de production et de consommation d’O2 
(segments verts et bleus, respectivement sur la figure 10B). Ainsi les phases de photosynthèse nette 
positive (photosynthèse + respiration) ou négative (respiration uniquement) ont été identifiées.  
Pour chaque flacon, de multiples régressions linéaires locales (de type y = ax + b) (sur un intervalle de 
temps défini) ont été ensuite appliquées sur les données de concentrations en O2 pour chaque phase de 
production et de consommation nette d’O2 (i.e. sur chaque segment), afin de déterminer des 
coefficients de pente maximaux (amax). Ainsi, N coefficients de pente amax et N coefficients de 
détermination (R²) ont été obtenus, correspondant à N conditions de température ou d’intensité 
lumineuse appliquées en fonction de l’expérience réalisée (expérience ou) (Figure 11). 
Figure 10. Exemple de détermination automatique des zones d’inflexion des courbes de mesures de la 
concentration en O2 en fonction du temps. (A) Détection des points d’inflexion pour un flacon. Les points 
rouges et bleus et représentent les points d’inflexions des régressions non paramétriques appliquées 
(courbes verte et rouge, respectivement). Les points violets correspondent à ceux retenus dans l’analyse ; 
(B) Segments temporels de production (segments verts) et de consommation (segments bleus) d’O2 pour 
tous les flacons.  et  font référence au flacon témoin et aux trois flacons « test », respectivement. 





Ensuite, chaque coefficient amax des flacons tests (i.e. avec fragment végétatif) a été normalisé en 
calculant la différence avec le coefficient du témoin, puis en divisant le taux obtenu par la masse sèche 
de chaque échantillon. Les concentrations en mL O2.L-1 ont été alors converties en nmol O2.gMS-1.s-1 
(conversion basée sur la loi des gaz parfaits). Il est important de noter que l’influence de la 
température ou de l’intensité lumineuse sur les coefficients de pente lors de la photosynthèse pour les 
expériences et  respectivement, était significative (Anova, p-values < 0,05) pour chaque flacon 
tests et espèce. 
Enfin, une analyse des coefficients de détermination (R²) associés aux coefficients de pente amax 
calculés a été réalisée afin de vérifier la fiabilité des amax qui serviront à construire les courbes de 
réponses photosynthétiques et respiratoires, à la température et à la lumière pour les deux espèces 
(Figure 12 ; cf. Annexe 4 et Annexe 5).  
La plupart des amax obtenus pour M. spicatum et R. fluitans et les expériences  et  présentaient des 
R² supérieurs à 0,6 (Figure 12 ; cf. Annexe 4 et Annexe 5). Les rares amax associés à des R² inférieurs à 
0,6 ont été considérés comme non limitants pour la réalisation de courbes de réponses 
Figure 11. Exemple de régression linéaire (droite 
rouge) sur une phase de photosynthèse nette positive 
avec le coefficient de pente maximum (amax) 
sélectionné pour un flacon test après une phase de 
respiration. Les points noirs représentent la 
concentration en O2 mesurée en fonction du temps. 
Les droites en pointillés marquent l’intervalle de temps 
sur lequel une régression linéaire a été appliquée. 
Celui qui est montré ici, correspond à la régression 
linéaire retenue, définie par le amax. Le bandeau jaune 
représente la phase lumineuse. 
 
Figure 12. Analyse des coefficients de pente en fonction du R² associé. Exemple de résultats pour 
l’expérience  sur M. spicatum : « Influence de la température » sur la photosynthèse nette (A) et sur la 
respiration à l’obscurité (B). 





photosynthétique nette et de respiration en fonction des variations de température ou d’intensité 
lumineuse pour chacune des espèces. Ils n’ont donc pas été retirés de la suite de l’analyse, pour 
l’obtention des courbes de réponses photosynthétiques et respiratoires.  
3.2. Courbes de réponses photosynthétiques et respiratoires  
3.2.1. Respiration et photosynthèse brute en fonction de la température  
L’expérience  (« Influence de la température ») a permis d’obtenir des données expérimentales de 
photosynthèse nette et de respiration à l’obscurité en fonction de variations de température (Figure 13 
et cf. Annexe 6).  
Le taux de photosynthèse brute (PB) est généralement calculé pour chaque valeur de 
température appliquée à partir des données expérimentales de photosynthèse nette (PNmesurée) et de 
respiration (Rmesurée) : 
PB = PNmesurée + | Rmesurée | 
Toutefois, dans notre cas, les données de respiration ayant été acquises lors d’une phase d’obscurité, il 
existait un léger décalage entre les abscisses (valeurs de température) des points de respiration et celles 
de photosynthèse (Figure 13). Il y avait donc très peu de points de photosynthèse nette et de 
respiration exactement à la même valeur de température. Par conséquent, la respiration a été modélisée 
afin d’obtenir une parfaite correspondance entre les points d’abscisse de la photosynthèse nette et ceux 
de la respiration, et de prédire un taux de respiration pour n’importe quelle température entre 0 et 45 
°C. 
Pour ce faire, les données expérimentales de respiration à l’obscurité ont été ajustées par un modèle de 
données via une fonction R(T) dépendante de la température. Trois modèles d’ajustement ont donc été 
testés, basés sur des équations normalement appliquées à des modèles de production photosynthétique 
en fonction de la température (cf. Eq. 6, 7 et 8) : 
• Modèle R1 : 
𝑹(𝐓) = 𝐑𝟎 × 𝐂𝐩(𝐓−𝐓𝟎)          (Eq. 3) 
Avec R0 un taux de respiration à une température T0, Cp un coefficient et T la température.  
Figure 13. Exemple montrant des données 
expérimentales de photosynthèse nette (Pn) et 
de respiration à l’obscurité (R) mesurés en 
fonction de la température pour M. spicatum. 
Les courbes rouge et bleue représentent des 
régressions non paramétriques (fonction loess() 
dans R) appliquées sur la Pn et la R, 
respectivement. Les fuseaux autour de ces 





• Modèle R2 :  
𝑹(𝐓) = 𝐑𝐦𝐚𝐱 ×  𝐞𝐱𝐩 [−(
𝐓−𝐓𝐨𝐩𝐭
𝐓𝐫
)²]         (Eq. 4) 
• Modèle R3 : 






)𝐓𝐨𝐩𝐭/(𝐓𝐦𝐚𝐱−𝐓𝐨𝐩𝐭)      (Eq. 5) 
Avec Rmax le taux de respiration maximal ; Tmax la température pour laquelle la respiration est maximale ; Topt 
la température optimale de respiration au-delà de laquelle la respiration diminue ; Tr la sensibilité à la 
température pour la respiration et enfin, T la température.  
L’analyse des résidus et cinq critères statistiques ont été utilisés pour comparer les modèles entre eux 
et sélectionner le meilleur modèle d’ajustement des données de respiration, à savoir l’AIC (ou Akaike 
Information Criterion), la RMSE (ou Root Mean Squared Error), l’erreur standard, l’erreur résiduelle 
et la p-value. 
Grâce au meilleur modèle, une respiration prédite (Rprédite) a donc été calculée pour chaque température 
utilisée en phase de lumière (i.e. de photosynthèse nette). Ainsi, les capacités respiratoires (Rmax) des 
espèces ont pu être déterminées pour une température donnée. 
Par ailleurs, à partir des valeurs expérimentales de photosynthèse nette à la lumière (PNobs) et de 
respiration prédite (Rprédite), des données de photosynthèse brute (PBcalc) ont pu être calculées pour 
chaque valeur de température :  
PBcalc = PNobs + | Rprédite | 
Les données de photosynthèse brute estimées ont été alors ajustées par un modèle de production 
photosynthétique dépendante de la température G(T). Trois modèles couramment utilisés dans la 
littérature sur des espèces de plantes marines et d’eau douce ont été testés : 
• Modèle G1, utilisant une fonction puissance :  
𝑮(𝐓) = 𝐏𝟎 × 𝐂𝐩(𝐓−𝐓𝟎)          (Eq. 6) 
Avec P0 un taux de photosynthèse brute à une température T0 ; Cp un coefficient et T la température. 
• Modèle G2, issu d’une fonction de Lehman qui atteint son maximum à une température optimale 
(Bocci et al., 1997; Elkalay et al., 2003; Garbey et al., 2006b; Zaldívar et al., 2009) : 
𝑮(𝐓) = 𝐏𝐦𝐚𝐱 × 𝐞𝐱𝐩 [−(
𝐓−𝐓𝐨𝐩𝐭
𝐓𝐫
)²]        
 (Eq. 7) 
• Modèle G3, proposé par Yan et Hunt (1999), basé sur l’équation du Q10 et destiné à modéliser la 
réponse à la température de plantes terrestres, et qui suppose que la température minimale est 
nulle : 






)𝐓𝐨𝐩𝐭/(𝐓𝐦𝐚𝐱−𝐓𝐨𝐩𝐭)       (Eq. 8) 
Avec T la température, Pmax, le taux de photosynthèse brute maximal en conditions d’intensité lumineuse 
non limitantes ; Topt la température optimale de photosynthèse brute, Tmax la température pour laquelle la 





Le meilleur modèle de photosynthèse brute en fonction de la température G(T) a été sélectionné 
suivant la même analyse que précédemment évoquée pour sélectionner le meilleur modèle de 
respiration R(T). 
Par conséquent, la modélisation de la photosynthèse brute en fonction de la température a permis de 
déterminer les paramètres de température relatifs à la production photosynthétique (T0, Tmax et/ou Topt) 
pour chaque espèce, caractérisant le plateau de la courbe de réponse « photosynthèse versus 
température », ainsi que leur taux de photosynthèse maximal (Pmax ou capacité photosynthétique) 
respectif en conditions de laboratoire non limitantes. 
3.2.2. Photosynthèse brute en fonction de l’intensité lumineuse  
L’évaluation de l’influence de l’intensité lumineuse sur la photosynthèse brute a été globalement basée 
sur le même principe d’analyse que celle de l’influence de la température. Les mesures de la 
concentration en O2 réalisées au cours de l’expérience  (« Influence de l’intensité lumineuse ») ont 
permis d’obtenir des données expérimentales de photosynthèse nette (PNobs) et de respiration à 
l’obscurité (Robs) en fonction de l’intensité lumineuse (Figure 14). 
 
A partir de ces données, un taux de photosynthèse brute (PB) a été calculé pour chaque intensité 
lumineuse grâce la formule suivante, sous l’hypothèse que le taux de respiration à la lumière était 
constant quelle que soit l’intensité lumineuse et identique au taux mesuré à l’obscurité : 
PB = PNobs + | Robs moyenne | 
Avec PNobs la photosynthèse nette mesurée à intensité lumineuse I >0 µmol photons.m-2.s-1 et Robs moyenne le 
taux de respiration moyen calculé pour I = 0 µmol photons PAR.m-2.s-1. 
Une fois les données de photosynthèse brute obtenues, une courbe réponse de photosynthèse brute en 
fonction de l’intensité lumineuse a pu être générée (cf. Annexe 7). Enfin, les données de photosynthèse 















Figure 14. Exemple montrant les données expérimentales de photosynthèse nette et respiration en 
fonction de l’intensité lumineuse photosynthétique (PAR) pour M. spicatum. La courbe bleue représente 






Trois modèles connus dans la littérature ont été testés :  
• le modèle F1 utilisé par Auby et al (1999) et développé par Webb et al. (1974) :  
𝑭(𝐈) = 𝐏𝐦𝐚𝐱 × (𝟏 − 𝐞𝐱𝐩 (
𝐈
𝐈𝐩
))         (Eq. 9) 
• le modèle F2 utilisé dans la littérature par de nombreux auteurs (Titus et al., 1975; Wetzel et 
Neckles, 1986; McBride, 1992; Scheffer et al., 1993; Hootsmans et Vermaat, 1994; Bocci et al., 1997; 
Calado et Duarte, 2000; Elkalay et al., 2003; Herb et Stefan, 2003; Garbey et al., 2006a; Zaldívar et 
al., 2009). Il s’agit d’une hyperbole rectangulaire dont la formule est basée sur l’équation de 
Michaelis-Menten, qui néglige la photoinhibition : 
𝑭(𝐈) = 𝐏𝐦𝐚𝐱 × (
𝐈
𝐈+𝐈𝐤
)                       (Eq. 10) 
• le modèle F3, utilisé par Jassby et Platt, (1976) et Garbey et al. (2006) :  
𝑭(𝐈) = 𝐏𝐦𝐚𝐱 × 𝐭𝐚𝐧 (
𝐈
𝐈𝐩
)                        (Eq. 11) 
avec Pmax le taux de photosynthèse brute maximal en conditions de température non limitantes ; I l’intensité 
lumineuse (PAR), Ik l’intensité de demi-saturation et Ip une constante d’intensité lumineuse permettant de 
calculer Ik, avec la formule suivante :  
Ik = Ip ×- ln(0,5)                        (Eq. 12) 
La détermination du meilleur modèle de photosynthèse brute en fonction de l’intensité lumineuse, 
F(I), a reposé sur le même système de sélection des modèles R(T) et G(T) (§B.3.2.1). 
Ainsi, la courbe de photosynthèse brute modélisée (en réponse à la lumière) a permis de déterminer 
l’intensité de demi-saturation (Ik) caractérisant la pente de la courbe « photosynthèse en fonction de 
l’intensité lumineuse », et le taux de photosynthèse brute maximal (Pmax) à température optimale, 
caractérisant le plateau de saturation de la courbe et la capacité photosynthétique d’une espèce. 
4. Détermination de fonctions limitantes de la production photosynthétique par la 
température et par l’intensité lumineuse 
Pour rappel, dans le modèle mécaniste du projet DEMETHER, la production de biomasse épigée des 
espèces est modélisée à l’aide de fonctions indépendantes et limitantes de production photosynthétique 
par la température g(T) et par l’intensité lumineuse f(I). Ces dernières ont été obtenues par la 
normalisation (entre 0 et 1) de modèles de production photosynthétique dépendante de la température 
G(T) et de l’intensité lumineuse F(I), respectivement. Par exemple, la fonction limitante par l’intensité 
lumineuse appliquée vaut 0 au-dessous du point de compensation pour la lumière (cf. §A.2.1 pour la 
définition) et 1 au-delà du point de saturation, étant donné qu’aucune augmentation supplémentaire de 
croissance (i.e. de production) n’est observée. Leurs équations et leurs paramètres respectifs (e.g. Topt, 
Tmax, Ik, …) ont été définis en §B.3.2. par la modélisation des courbes de réponses photosynthétiques 







1. Courbes de réponse respiratoire à la température 
A la suite de l’expérience (« Influence de la température »), les courbes de réponse respiratoires des 
macrophytes en fonction de la température ont montré une différence dans l’influence de la 
température sur la respiration pour les deux espèces. 
L’ajustement des données expérimentales de respiration à un modèle R(T) pour chacune des espèces a 
permis de clarifier ces tendances. Tout d’abord, pour les deux espèces, le modèle R1 sur la 
température a montré une courbe de respiration prédite aberrante due à un ajustement impossible (p-
values >>0,05), en particulier pour R. fluitans (cf. Annexe 8 et Annexe 9). En effet, comme attendu, ce 
modèle exprimant une fonction puissance, n’était pas adapté aux données expérimentales de 
respiration qui semblaient suivre une distribution ayant une forme en cloche. En revanche, les deux 
autres modèles testés (i.e. R2 et R3), ont exprimé un ajustement significatif aux données (p-values 
<<0,05) (cf. Annexe 8 et Annexe 9).  
Par manque de données mesurées aux températures extrêmes (<5 °C et >40 °C), il a été difficile de 
discerner une différence claire entre l’ajustement des données de respiration aux modèles R2 et R3 par 
simple observation des courbes pour chacune des espèces (cf. Annexe 8). Toutefois, les critères 
statistiques d’évaluation des modèles (§B.3.2.1) ont permis de sélectionner le modèle R2 comme 
meilleur modèle de respiration pour M. spicatum et pour R. fluitans (cf. Annexe 9). La figure 15 en est 
l’illustration. 
La renoncule s’est montrée moins sensible que le myriophylle aux variations de température, 
notamment entre 3 et 15 °C, avec une respiration quasi constante pour ces températures alors que le 
taux de respiration du myriophylle augmentait progressivement dès 7 °C (Figure 15). Malgré une 
certaine variabilité dans les données de respiration de R. fluitans, une légère augmentation du taux de 
respiration a été observée à partir de 15-17 °C, jusqu’à un certain plateau de saturation entre 27 et 32 










Figure 15. Meilleurs modèles de respiration en fonction de la température R(T) pour (A) M. spicatum et 
(B) R. fluitans. Les points noirs représentent les données de respiration mesurées (Robs) exprimées en 






faibles températures (i.e. < 10 °C). D’après ces modèles, l’augmentation du taux de respiration était 
nettement plus rapide avec l’augmentation de la température pour M. spicatum avec une pente 
négative plus importante entre 15 et 32 °C, relativement à R. fluitans. Également, le taux diminuait de 
moitié au-delà de la température optimale, avec une forte rupture de pente (Figure 15). Pour R. fluitans 
la température semblait avoir moins d’effet sur le taux de respiration : son modèle arbore une courbe 
plus aplatie.  
La paramétrisation des modèles R2 a permis de préciser les capacités maximales (Rmax) des espèces et 
leur température optimale de respiration (Topt). Le taux de respiration maximal (Rmax) de M. spicatum 
s’est révélé légèrement plus élevé que celui de R. fluitans, montrant une capacité respiratoire pour le 
myriophylle légèrement supérieure (Tableau 2 et cf. Annexe 10). De plus, la température optimale de 
respiration de M. spicatum était de 6 °C supérieure à celle de R. fluitans, autour de 35 °C (Tableau 2). 
Toutefois, la courbe de respiration prédite de la renoncule semblait plus montrer une gamme de 
température optimale de respiration (entre 27 et 32 °C) plutôt qu’une valeur optimale (Figure 15).  
Par ailleurs, grâce à la modélisation de la respiration, un taux de respiration en fonction de la 
température a été calculé pour chaque valeur de température testée en phase de photosynthèse nette 
positive dans cette expérience, et ce pour chaque espèce (Figure 16). 
La respiration prédite (en valeur absolue) a alors été ajoutée aux données de photosynthèse nette 
mesurées afin de calculer un taux de photosynthèse brute en fonction de la température (cf. Annexe 
11). 
Tableau 2. Paramètres des meilleurs modèles de respiration en fonction de la température R(T) pour M. 
spicatum et R. fluitans : le taux de respiration maximal (Rmax) est exprimé en nmol O2.gMS-1.s-1 ; la sensibilité 
à la température pour la respiration (Tr) et l’optimum thermique de respiration (Topt) en °C. 
Espèces Meilleur modèle R(T) 
Paramètres des modèles 
Rmax Tr Topt 
M. spicatum 




-107,38 ± 14.85 13,16 ± 1.80 35,60 ± 1.18 
R. fluitans -81,79 ± 7,31 17,06 ± 3,03 29,68 ± 1,85 
Figure 16. Données de respiration prédite (en bleu) dont l’abscisse (valeur de température) correspond à 
celle d’une donnée expérimentale de photosynthèse nette (en rouge) pour (A) M. spicatum et (B) R. 
fluitans. La correspondance des températures entre des données de photosynthèse nette et de 









2. Dépendance de la photosynthèse brute à la température  
Pour les deux espèces, les données de photosynthèse brute calculées n’ont pas pu être ajustées par le 
modèle G1 (p-values >>0 ,05), qui impliquait une croissance exponentielle de la production 
photosynthétique sans saturation et sans optimum thermique (cf. Annexe 12 et Annexe 13). En 
revanche, les modèles G2 et G3 étaient nettement plus appropriés pour la prédiction de la 
photosynthèse brute en fonction de la température avec des ajustements très significatifs (p-values 
<<0,05) (cf. Annexe 13). Les courbes de réponses à la température issues de ces deux modèles 
prenaient la forme d’une courbe en cloche, où la photosynthèse était ralentie, voire inhibée aux faibles 
(<10 °C) et hautes (>40 °C) températures, et maximale (Pmax) à une température optimale (cf. Annexe 
12). Toutefois, pour les deux espèces, ce sont les modèles G2 qui ont été considérés comme les 
meilleurs modèles de photosynthèse brute G(T) en fonction de la température (Figure 17A), du fait de 
meilleurs résultats concernant les critères statistiques évalués (cf. Annexe 13). 
Figure 17. Dépendance de la photosynthèse 
brute à la température : 
(A) Meilleurs modèles de photosynthèse brute 
en fonction de la température G(T) pour (a) M. 
spicatum et (b) R. fluitans à I = 406 µmol photons 
PAR.m-2.s-1. Les points représentent les données 
de photosynthèse brute calculée (PBcalc), 
exprimés en production d’O2. Les droites en 
pointillés correspondent au paramètre de 
température optimale (Topt) de chaque modèle. 
(B) Fonctions limitantes de production 
photosynthétique par la température g(T) pour 
M. spicatum (en bleu) et R. fluitans (en rouge). 
Les droites en pointillés correspondent au 
paramètre de température optimale (Topt) 





Des résultats très satisfaisants au niveau de la production photosynthétique en fonction de la 
température ont été obtenus (Figure 17A) avec une forte influence de ce facteur sur la production, en 
particulier pour M. spicatum, pour lequel celle-ci augmentait de façon exponentielle entre 10 et 30 °C. 
Puis elle se stabilisait entre 35 et 40 °C, ayant atteint une valeur maximale (Pmax) autour de 280 nmol 
O2.gMS-1.s-1 (Tableau 3). Concernant R. fluitans, l’influence de la température sur la photosynthèse 
brute a paru moins marquée, avec une pente positive plus faible entre 3 et 20 °C (Figure 17A). En 
revanche, au-delà de 20 °C une forte augmentation du taux de photosynthèse brute, comparable à celle 
du myriophylle entre 5 et 35 °C a été observée, jusqu’à un plateau de saturation (Pmax), proche de celui 
du myriophylle, à savoir de 225,34 nmol O2.gMS-1.s-1 (Tableau 3 et cf. Annexe 14). 
 
Ainsi, la comparaison des modèles G(T) entre M. spicatum et R. fluitans a montré que les deux 
espèces avaient des capacités photosynthétiques légèrement différentes en conditions expérimentales 
non limitantes (en termes de nutriments et lumière), avec un Pmax pour M. spicatum légèrement 
supérieur. 
La normalisation des taux de photosynthèse brute modélisés G2(T) en fonction de la température entre 
0 et 1 a permis de déterminer les fonctions limitantes de production photosynthétique par la 
température, g(T), pour M. spicatum et R. fluitans avec leurs paramètres respectifs d’optimum 
thermique (Topt) (Figure 17B). Les fonctions g(T) de M. spicatum et R. fluitans suivaient la même 
forme, avec toutefois un décalage de 10 °C du Topt pour un même potentiel de croissance (Figure 17B). 
L’optimum thermique de production photosynthétique chez la renoncule était notamment atteint plus 
rapidement, à une température de 28,34 °C, d’après les paramètres du modèle G2 (Tableau 3). 
L’optimum thermique de M. spicatum était lui situé à 37,5 °C. A l’optimum thermique de la 
renoncule, le taux de production du myriophylle était à 70 % de sa valeur maximale. En revanche, à 
l’optimum thermique du myriophylle, le taux de photosynthèse brute de la renoncule avait déjà 
diminué de 30 %. Cette espèce est donc impactée négativement par les températures élevées (> 30 °C). 
Enfin, la fonction limitante de production photosynthétique par la température g(T) de R. fluitans 
montre ainsi une plus forte production dès les faibles températures, avec 50 % de capacité maximale 
atteint dès 17 °C, contre 25 °C pour M. spicatum. La fonction g(T) de R. fluitans ne met pas non plus 
en évidence de taux nul aux très faibles températures (< 5 °C). Par conséquent, R. fluitans est 
particulièrement sensible aux variations de température.  
3. Dépendance de la photosynthèse brute à la lumière  
L’analyse des modèles de photosynthèse brute en fonction de l’intensité lumineuse a également 
montré une forte influence de ce facteur sur la production de M. spicatum (cf. Annexe 15). Les trois 
modèles d’ajustement des données de photosynthèse brute F(I) testés présentaient des courbes à 
asymptote très similaires, notamment pour les modèles F1 et F3, avec des pentes maximales positives 
Tableau 3. Paramètres des meilleurs modèles de photosynthèse brute en fonction de la température G(T) 
pour M. spicatum et R. fluitans : le taux de photosynthèse brute maximal (Pmax) est exprimé en nmol O2.gMS-
1.s-1 et la sensibilité à la température pour la photosynthèse (Tr) et l’optimum thermique de production 
photosynthétique (Topt) en °C. 
Espèces Meilleur modèle G(T) 
Paramètres des modèles 
Pmax Tr Topt 
M. spicatum 




279,77 ± 13,63 17,46 ± 1,06 37,97 ± 1,67 






modérées pour M. spicatum et plus fortes pour R. fluitans. De plus, quelle que soit l’équation utilisée 
pour décrire l’influence de l’intensité lumineuse sur la production, les courbes montraient toutes un 
plateau de saturation de photosynthèse brute beaucoup plus élevé et tardif pour M. spicatum par 
rapport à R. fluitans. 
Toutefois, la comparaison des différents ajustements des données de photosynthèse brute par un 
modèle F(I) sur la base de l’évaluation des critères statistiques, a permis de sélectionner la meilleure 
équation pour ajuster les données de photosynthèse brute (cf. Annexe 16), à savoir, celle du modèle F1 
de paramètre Ip. Ce modèle a donc été considéré comme le meilleur modèle permettant de décrire la 
dynamique de photosynthèse brute de M. spicatum et R. fluitans en fonction de l’intensité lumineuse. 
La figure 18A en est une illustration. 
Le taux photosynthèse brute de M. spicatum en fonction de l’intensité lumineuse a montré une forte 
croissance de la production d’O2 entre 0 et 200 μmol photons PAR.m-2.s-1. Au-delà de cette intensité, 
le taux de photosynthèse brute était ralenti, exprimant une pente moins importante jusqu’à un plateau 
de saturation (Figure 18Aa). Concernant R. fluitans une tendance similaire pouvait être observée 
 
Figure 18. Dépendance de la photosynthèse brute à 
l’intensité lumineuse :  
(A) Meilleurs modèles F(I) de photosynthèse brute 
en fonction de l’intensité lumineuse pour (a) M. 
spicatum à 37,5 °C et (b) R. fluitans à 27 °C. Les 
points représentent les données de photosynthèse 
brute calculée (PBcalc). Les droites en pointillés 
marquent le paramètre d’intensité de demi-
saturation (Ik) de chaque modèle. 
(B) Fonctions limitantes de production 
photosynthétique par l’intensité lumineuse f(I) : 
pour M. spicatum (en bleu) et R. fluitans (en rouge). 
Les droites pointillées correspondent au paramètre 








malgré l’importante variabilité dans les données en fonction de l’intensité lumineuse, notamment pour 
les intensités supérieures à 100 µmol photons PAR.m-2.s-1 (Figure 18Ab). 
Enfin, la paramétrisation des modèles F(I) pour M. spicatum et R. fluitans, a permis de déterminer 
leurs capacités photosynthétiques (Pmax) en conditions non limitantes et à une température 
expérimentale de 37,5 et 27,5 °C +/- 0,5 °C respectivement, d’après les résultats de l’expérience 
(Tableau 4 et cf. Annexe 17).  
Tableau 4. Paramètres des modèles de photosynthèse brute F(I) pour M. spicatum et R. fluitans. Le taux de 
photosynthèse brute maximal (Pmax) est exprimé en nmol O2.gMS-1.s-1, et le paramètre Ip en µmol photons 
PAR.m-2.s-1. 
Espèces Meilleur modèle F(I) 
Paramètres des modèles 
Pmax Ip 
M. spicatum 




315,02 ± 14,00 131,61 ± 17,31  
R. fluitans 221,56 ± 32,33 59,98 ± 1,16 
Par conséquent cette expérience a montré, comme nous nous y attendions, que l’intensité lumineuse 
conditionne particulièrement la production photosynthétique d’une espèce. Également, les Pmax 
obtenus au cours des expériences (« influence de la température ») et (« influence de l’intensité 
lumineuse ») étant légèrement différents pour chaque espèce, les valeurs maximales obtenues de ce 
taux ont été retenues et intégrées au terme de production du modèle DEMETHER. 
La normalisation de ces modèles de photosynthèse brute F1(I) en fonction de l’intensité lumineuse a 
permis de déterminer les fonctions limitantes f(I) des deux espèces (Figure 18B), avec leur paramètre 
respectif (i.e. Ip) qui seront implémentés dans le terme de production du modèle mécaniste DEMETHER 
(cf. Eq.1, §A.2).  
Le point d’inflexion des courbes de photosynthèse brute en fonction de l’intensité lumineuse (i.e. 
l’intensité de demi-saturation ou Ik), calculé à partir du paramètre Ip des modèles F1 (Eq.12), a quant à 
lui, permis de caractériser f(I) (Figure 18B). Ainsi, le paramètre Ik obtenu pour M. spicatum était deux 
fois supérieur à celui obtenu pour R. fluitans (i.e. 91,2 +/- 12,0 vs 41,6 +/- 21,60 µmol photons PAR. 
m-2.s-1, respectivement), se traduisant par une fonction f(I) saturant plus rapidement (vers 200 µmol 
photons PAR.m-2.s-1) pour R. fluitans que pour M. spicatum. Les deux espèces se distinguent ainsi par 
leur capacité à atteindre (ou non) leur production photosynthétique maximale dès les faibles intensités 
lumineuses. En effet, à l’intensité Ik de R. fluitans, M. spicatum n’atteint que 20 % de sa capacité. A 
l’inverse, à l’Ik de M. spicatum, R. fluitans atteint quasiment son plateau de saturation.  
Par conséquent, ces fonctions montrent une utilisation efficace des faibles intensités lumineuses par R. 
fluitans, lui permettant d’atteindre sa capacité maximale pour des intensités lumineuses plus faibles 
par rapport à M. spicatum.  
D. DISCUSSION  
Dans cette étude, nous avons développé un outil de mesures des réponses photosynthétique et 
respiratoire de deux espèces de macrophytes submergés de la Garonne (M. spicatum et R. fluitans), 
basé sur les échanges de dioxygène de fragments végétatifs terminaux (i.e. apex ou feuilles 
terminales), afin de caractériser leur dynamique de photosynthèse et de respiration pendant leur 
période de développement dans des conditions lumineuses et thermiques données, mais aussi d’obtenir 
des données nécessaires à la paramétrisation de modèles mécanistes. La pertinence des données 
obtenues par ce nouvel outil expérimental est discutée dans cette partie et nous évaluerons ses 





1. Un outil fonctionnel d’étude des caractéristiques photosynthétiques et respiratoires 
des macrophytes submergés 
Cette étude a montré la forte dépendance de la production photosynthétique à la température et à 
l’intensité lumineuse pour M. spicatum et R. fluitans et de l’influence de la température sur leur taux 
de respiration. Du fait de l’absence de données physiologiques de référence sur R. fluitans dans la 
littérature, l’évaluation de la fonctionnalité de notre dispositif expérimental et la validité des 
paramètres obtenus ont reposé en partie sur la comparaison de la forme des courbes g(T) et f(I) et 
des valeurs de paramètres photosynthétiques et respiratoires associés issus de la littérature pour 
M. spicatum (Tableau 5). 
Le taux de photosynthèse brute maximal (Pmax) obtenu dans cette étude sur M. spicatum était très 
proche de la valeur de Stanley et Naylor (1972), mais il tendait globalement à être plus élevé que ceux 
issus des autres sources de données (Tableau 5) ; en particulier par rapport au taux obtenu sur le terrain 
(avec une différence d’un facteur 4). La différence entre ces taux pourrait en partie s’expliquer par la 
température à laquelle l’exposition à différentes intensités lumineuses a été réalisée. Dans cette étude, 
la courbe g(T) de M. spicatum de la Garonne avait notamment montré qu’à 28 °C (Topt de R. fluitans) 
le taux de production photosynthétique du myriophylle n’était pas à son maximum dans des conditions 
non limitantes (Figure 19A). 
 
Par ailleurs, la température optimale de M. spicatum pour la production photosynthétique mise en 
évidence par nos mesures était également relativement plus élevée que celles issues de la littérature, 
mais restait dans la même gamme, c'est-à-dire, entre 30 et 40 °C (Tableau 5). De plus, les courbes g(T) 
de M. spicatum de la Garonne et du lac Wingra (Titus et Adams, 1979) suivaient la même distribution 
avec cependant un léger décalage de l’optimum thermique et une augmentation plus rapide du taux de 
production pour le myriophylle de la Garonne à partir de 17,5 °C environ, et une gamme de tolérance à 
la température plus large (Figure 19A). Etant donné que dans les régions tempérées, les températures 
réelles de l’eau, comme celles de la Garonne sont souvent inférieures aux optima thermiques observés, 
il est probable que la photosynthèse soit prédéterminée pour profiter des températures estivales élevées 
et que M. spicatum s’acclimate très bien à différents régimes de température.  
Figure 19. Comparaison des fonctions limitantes de production photosynthétique par (A) la température 
g(T) et (B) par l’intensité lumineuse f(I), paramétrées pour M. spicatum de la Garonne (courbe Demether) 
et du Lac Wingra (courbe de Titus et Adams, 1979). La fonction (a) est caractérisée par un paramètre de 
demi-saturation Ik de 164 µE.m-².s-1 et (b) par un paramètre Ik de 365 µE.m-².s-1 d'après les valeurs obtenues 





* cette valeur correspond au Pmax obtenu avec le meilleur modèle G(T) (Pmax = 315,02 nmol O2.gMS-1.s-1), car étant supérieure à celle obtenue avec le meilleur modèle F(I) 
(Pmax= 279,77 nmol O2.gMS-1.s-1).  
 
Tableau 5. Paramètres écophysiologiques issus de la bibliographie pour M. spicatum. Les conversions concernant les taux de photosynthèse brute (Pmax) et de respiration 
(Rmax) ont été faites avec un quotient photosynthétique (i.e. ratio mol O2/mol C) moyen (PQ) de 1,1 pour la photosynthèse et un PQ de 1 pour la respiration) (Westlake, 1963; 
Madsen et al., 1991; Kirk, 1994; Rosenberg et al., 1995; Blanch, 1997; Jones, 2005; Pedersen et al., 2013). Le coefficient de conversion gC/gMS a été fixé à 0,45 d’après Rader 
et al. (2001). Ik représente l’intensité de demi-saturation. Les températures entre parenthèses correspondent aux températures auxquelles les mesures ont été prises lors des 
expositions à différentes intensités lumineuses. Le Topt correspond à l’optimum thermique de photosynthèse brute obtenu avec des courbes de réponse photosynthétique à 
la température. 
Références Lieu de collecte Mesures Pmax (h-1) Rmax (h-1) Ik (µE.m-2.s-1) Topt (°C) 
(Harley et Findlay, 1994) Hudson River, rivière, New York, USA In situ 0,007 (moyenne) 0,0013 (moyenne) 128 -- 
(Madsen et al., 1991) Lake George, lac, New York, USA Laboratoire 0,0049 (à 20 °C) 0,0014 (à 20 °C) 90 (20 °C) 
 
(Titus et Adams, 1979) Lake Wingra, lac, Wisconsin, USA Laboratoire -- -- 164-365 (à 25 °C) 33,6 
(Stanley et Naylor, 1972) Guntersville, réservoir, Alabama, USA Laboratoire 0,029 -- -- -- 
(Van et al., 1976) Crystal River, rivière, Floride, USA Laboratoire -- -- 120 (à 30 °C) 35 
(Adams et McCracken, 1974) Lake Washington, lac, Washington, USA Laboratoire 0,0121 -- -- -- 
(Owttrim et Colman, 1989) Buck-horn Lake, lac, Ontario, Canada Laboratoire -- -- -- 30 




Concernant la respiration, le taux de respiration maximal (Rmax) déterminé dans cette étude était quant 
à lui supérieur d’un facteur 10 aux valeurs issues de la littérature pour cette espèce (Tableau 5). 
Toutefois, cette différence entre les taux Rmax pourrait être attribuée ici aussi à la différence des 
températures dans lesquelles ceux-ci ont été mesurés (Tableau 5).  
Enfin, la valeur d’intensité de demi-saturation (Ik) obtenue pour M. spicatum était plus faible que la 
majorité de celles obtenues dans la littérature (Tableau 5). De plus, quelle que soit la valeur de Ik de 
Titus et Adams (1979), la courbe f(I) du myriophylle de la Garonne, a montré une augmentation 
nettement plus rapide dès les faibles intensités avec un plateau de saturation plus rapide (Figure 19B), 
reflétant une meilleure utilisation de plus faibles intensités lumineuses pour ce génotype Garonne. 
Les conditions régnant dans l'habitat naturel et pendant la croissance des macrophytes sont des 
déterminants importants de la réponse photosynthétique. Par exemple, des génotypes poussant dans 
des environnements plus froids ont généralement des températures minimales, optimales et maximales 
pour la photosynthèse qui sont inférieures aux températures respectives de génotypes poussant dans 
des environnements plus chauds (Berry et Bjorkman, 1980). De fait, la différence observée entre les 
paramètres Ik et Topt obtenus dans cette étude et issus de la littérature pourrait être due à des contextes 
différents d’un point de vue hydrologique (milieux lacustres à faible turbidité pour la plupart des 
études vs. milieu fluvial) ou biogéographique (Santamaría et van Vierssen, 1997), les données dans la 
littérature étant exclusivement issues de génotypes nord-américains.  
Par conséquent, les données obtenues pour M. spicatum étant dans le même ordre de grandeur que 
celles issues de la littérature, les résultats obtenus dans cette étude ont été estimés fiables et pertinents 
pour modéliser leur dynamique de production photosynthétique. 
 
Bien que nous ne soyons pas en mesure de certifier la validité des paramètres obtenus pour R. fluitans, 
l’analyse interspécifique des réponses physiologiques a ensuite permis de vérifier si la dynamique 
de production photosynthétique des deux espèces mesurée à l’aide de notre dispositif expérimental 
était cohérente avec la biologie et l’écologie contrastées de ces deux espèces (cf. Chapitre I) et 
d’évaluer la fonctionnalité de notre dispositif expérimental. 
L’étude des réponses de M. spicatum et R. fluitans a mis en évidence une certaine variabilité 
interspécifique dans leur réponse physiologique à la température et à la lumière. Comme attendu, les 
dynamiques de photosynthèse brute et de respiration des deux espèces en fonction de la température 
suivaient une évolution parabolique, avec un maximum à l’optimum thermique et un ralentissement 
des taux de photosynthèse brute et de respiration aux températures extrêmes. Les Pmax et Rmax des deux 
espèces étaient du même ordre de grandeur, suggérant un potentiel de croissance équivalent des 
espèces à leur optimum thermique et dans des conditions lumineuses non limitantes (même si ces taux 
étaient légèrement supérieurs pour M. spicatum). Toutefois, la photosynthèse brute et la respiration de 
R. fluitans étaient accrues dès les premiers degrés. Ceci a pour conséquences un optimum thermique 
(Topt) nettement plus faible et une plus forte sensibilité aux températures élevées par rapport à M. 
spicatum, suggérant une croissance plus rapide pour la renoncule et une adaptation aux températures 
fraîches. Les courbes de réponse photosynthétique à la lumière montraient quant à elles, une 
augmentation plus ou moins rapide de la photosynthèse brute en fonction de l’intensité lumineuse 
selon l’espèce : l’intensité de demi-saturation (Ik) de M. spicatum était effectivement 2,5 fois plus 
élevée que celle de R. fluitans, indiquant une efficacité d’utilisation des faibles intensités lumineuses 
beaucoup plus importante pour R. fluitans. En conséquence, la saturation du taux de photosynthèse 
brute était plus tardive pour M. spicatum, avec un Pmax légèrement plus élevé. Ainsi, R. fluitans atteint 
son maximum de photosynthèse brute plus rapidement (donc plus précocement) dans l’année. Elle 
s’accommode d’intensités plus faibles, ce qui lui confère une efficacité photosynthétique plus élevée 






La variabilité interspécifique observée entre les paramètres Topt et Ik était donc en accord avec les 
exigences écologiques des espèces : une espèce d’eaux fraîches comme R. fluitans (cf. Chapitre I) aura 
nécessairement un optimum thermique (Topt) plus faible qu’une espèce préférant des eaux plus 
chaudes, telle que M. spicatum (cf. Chapitre I). De surcroît, la différence d’optimum thermique 
observée peut aussi être liée aux conditions lumineuses dans lesquelles sont retrouvées ces espèces. 
Effectivement, une étude sur les herbiers marins a montré que les macrophytes poussant dans des 
conditions de faibles intensités lumineuses ont des températures optimales de photosynthèse 
inférieures à celles des plantes dans des conditions de forte luminosité (Bulthuis, 1987). Les espèces à 
optimum thermique plus élevé ont donc probablement besoin de plus de lumière pour maintenir un 
bilan carbone positif que celles à des températures plus basses. C’est notamment le cas de M. spicatum 
qui affectionne donc des températures plus élevées et de plus fortes intensités lumineuses.  
Également, la différence interspécifique de dynamique de production photosynthétique observée (i.e. 
une croissance plus rapide aux faibles intensités lumineuses et températures pour R. fluitans par 
rapport à M. spicatum) pourrait être corrélée à la phénologie décalée de ces deux espèces. En effet, le 
pic de biomasse le plus important de la renoncule a lieu précocement dans l’année par rapport au 
myriophylle (cf. Chapitre I), c’est-à-dire au moment où les niveaux de la Garonne sont encore élevés 
(induisant une plus forte atténuation de la lumière), associés à une température de l’eau plus fraiche. 
La forte capacité de production photosynthétique de R. fluitans dès les faibles intensités lumineuses 
pourrait donc être liée à sa phénologie et indirectement à son environnement : des profondeurs 
importantes, une eau relativement turbide du fait d’un débit important lors de sa reprise de croissance 
post-hivernale, et de fait, une atténuation de la lumière considérable. Ceci est soutenu par les travaux 
de Masini et Manning (1997), qui ont démontré que des individus prélevés à des profondeurs plus 
importantes ont des rendements photosynthétiques (i.e. des pentes α) plus importants et des besoins en 
lumière plus faibles pour la photosynthèse. Également, d’après Demmig-Adams et al. (1999), les 
espèces adaptées à un environnement de faible luminosité, ont généralement des teneurs en 
chlorophylle et autres pigments photosynthétiques dans les feuilles plus importantes permettant de 
maximiser l’absorption des photons et donc d’utiliser les faibles intensités, et ont une faible capacité 
photosynthétique. Etant donné qu’il existe peu de travaux en écologie comparative cherchant à relier 
les capacités photosynthétiques des plantes aquatiques aux caractéristiques de l’environnement dans 
lequel elles se développent, dans cette étude, la comparaison avec les variations observées au niveau 
interspécifique nous livre donc des enseignements intéressants.  
Enfin, d’après différents travaux, l’utilisation d’une certaine gamme d’intensités lumineuses par une 
espèce est étroitement liée à deux autres facteurs : la morphologie et l’architecture de la plante 
(Madsen et al., 1991; Middelboe et Markager, 1997). Or, les réponses photosynthétiques de M. 
spicatum et R. fluitans à la lumière semblent dépendre de ces deux facteurs. En effet, M. spicatum 
développe généralement une canopée dense près de la surface, la majeure partie de sa biomasse 
photosynthétique se trouvant dans le mètre sous sa canopée (Adams et al., 1974; Titus et Adams, 
1979; Madsen et Boylen, 1990), afin de maximiser son accès aux fortes intensités lumineuses. Ainsi, 
bien que se développant dans des eaux souvent assez turbides, une biomasse près de la surface dans un 
environnement très éclairé autorise un point de compensation de lumière plus élevé. Par conséquent, 
les feuilles de M. spicatum ont besoin de fortes intensités lumineuses pour atteindre un maximum de 
production, comme les feuilles dites de lumière chez les plantes terrestres (Björkman, 1968). Le point 
de demi-saturation plus élevé de M. spicatum peut donc être dû à sa formation d'un couvert végétal 
concentré à proximité de la surface. La canopée de M. spicatum est donc compatible avec une 
physiologie de plante de lumière.  
Ainsi, les tendances physiologiques mesurées sont relativement cohérentes avec l’écologie comparée 





fonctionnel pour étudier la dynamique de production photosynthétique des macrophytes submergés. 
Toutefois, l’obtention de résultats reproductibles et exploitables dépend en partie de la phase 
d’acquisition de données, et donc du protocole expérimental adopté, qui présente encore quelques 
limites. 
2. Limites de l’outil expérimental et du protocole associé 
2.1. Sources de variabilité et reproductibilité des mesures 
Les résultats de la présente étude ont clairement montré le potentiel du système expérimental pour 
révéler les réponses spécifiques de photosynthèse et de respiration à la température et à la lumière via 
des mesures sur des fragments végétatifs de chacune des espèces. Toutefois, l’application des mesures 
nécessite de sélectionner des fragments végétatifs homogènes, homologues, 
photosynthétiquement actifs et en bon état (i.e. bien verts, et n’ayant pas été recouverts par des 
algues filamenteuses durant les cultures), dont le positionnement sur la plante conditionne les réponses 
physiologiques. Concernant les espèces présentant des apex discernables sur les tiges terminales, 
comme M. spicatum, le choix des fragments végétatifs pour les mesures est facile car aucune 
variabilité d’activité photosynthétique n’a été observée entre des apex primaires (i.e. sur un axe 
principal) ou secondaires (i.e. sur des ramifications). En revanche, pour R. fluitans, la sélection de 
fragments végétatifs actifs est plus complexe. De nombreux essais non concluants ont été réalisés sur 
des fragments végétatifs terminaux d’une même touffe ne présentant aucune activité 
photosynthétique : malgré une exposition des fragments à la lumière, les concentrations en oxygène 
dans le milieu diminuaient, reflétant une activité exclusivement respiratoire. Il est possible que 
certaines feuilles sélectionnées aient fini leur élongation et se comportent comme des sources de 
carbone. De plus, certains auteurs ont démontré que, selon leur disposition sur une même pousse de 
plante, des feuilles montraient différentes réponses à la lumière (Ikusima, 1965; Spence et Chrystal, 
1970; Björkman, 1981). Il est alors possible que la position d’un fragment végétatif de renoncule sur 
une touffe et son niveau d’exposition à la lumière aient une influence dans l’expression de certains 
gènes, conditionnant le maintien de l’activité photosynthétique. Un fragment végétatif provenant d’un 
module à l’ombre sous une touffe de renoncule pourrait alors ne pas fonctionner physiologiquement de 
la même manière qu’un fragment végétatif d’un module. Chez des espèces terrestres, les différences 
de capacité photosynthétique entre des feuilles ombragées et exposées au soleil ont notamment été 
partiellement attribuées aux différences de potentiel de carboxylation (Björkman, 1968). Les variations 
inter-fragments pourraient ainsi expliquer la variabilité des données de photosynthèse et de respiration 
mesurées. Enfin, le taux de production photosynthétique dépend de la façon dont les photons sont 
répartis sur les modules d’un individu (Russel et al., 1990; Binzer et Sand‐Jensen, 2002).  
Une deuxième limite du protocole expérimental peut provenir de la périodicité des mesures. En effet, 
les expérimentations ont été réalisées durant une seule période de l’année (mai-juillet). Or, quelques 
études ont montré que les paramètres photosynthétiques et respiratoires pouvaient varier selon la 
saisonnalité des mesures pour certaines espèces, en réponse aux cycles saisonniers d’irradiance et de 
température et/ou à une cyclicité endogène (e.g. Dennison, 1987; Pérez et Romero, 1992; Herzka et 
Dunton, 1997) : les taux Pmax et Rmax atteignaient des valeurs les plus faibles en hiver, entrainant une 
diminution de l’intensité de saturation (et a fortiori de demi-saturation) et du point de compensation à 
la lumière ; ces taux ré-augmentaient progressivement avec la hausse des températures au printemps 
pour atteindre des valeurs maximales en été. Par exemple, le Pmax était généralement multiplié par 
deux en été par rapport au Pmax à la fin de l’hiver, et l’intensité de saturation par 6 environ (Wetzel, 
1964; Titus et al., 1975; Bulthuis, 1983; Dennison, 1987; Pérez et Romero, 1992; Carr et al., 1997; 





de la variation saisonnière des températures dans les échanges gazeux sur les plantes terrestres (Lange 
et al., 1975; Oechel, 1976; Berry et Bjorkman, 1980) et marines (Drew, 1978; Pérez et Romero, 1992) 
ont montré que les différences saisonnières dans le régime thermique entrainaient un changement de 
température optimale pour la photosynthèse nette. Toutefois, il semble que la saisonnalité des 
paramètres photosynthétiques ne soit pas systématique selon les espèces. Également, si une 
saisonnalité des paramètres photosynthétiques existe, celle-ci pourrait rester modérée. Pilon et 
Santamaria (2001) avaient notamment montré que l’optimum thermique pour la photosynthèse bute de 
trois espèces de macrophytes d’eau douce (Callitriche obtusangula, Potamogeton pectinatus et 
Potamogeton perfoliatus) ne variait que très peu en fonction de la saison (avec une variation du Topt < 
5 °C). Les variations observées du Pmax et du Rmax (variations < 20 %) dépendaient en revanche, de la 
phénologie des espèces et les taux maximum étaient obtenus durant la période de développement des 
espèces (entre mai et mi-juillet), c'est-à-dire au moment où le métabolisme photosynthétique est à son 
maximum d’activité.  
Par conséquent, dans cette étude, même s’il existe une variabilité saisonnière des paramètres 
photosynthétiques et respiratoires pour le myriophylle et la renoncule de la Garonne, ceux déterminés 
au cours de nos mesures ont été considérés comme maximaux durant l’année car obtenus durant la 
période optimale de développement des macrophytes.  
Toutefois, il est possible qu’à la suite d’une modification de l’environnement sur le long terme (e.g. 
changement climatique), les paramètres photosynthétiques des espèces de la Garonne varient et 
modifient la dynamique et la coexistence des espèces de la Garonne. Dans de futures 
expérimentations, comparer les réponses physiologiques d’un même génotype avant et après une 
acclimatation en milieu contrôlé à une certaine température pourrait apporter des informations 
physiologiques sur la réponse potentielle des espèces de la Garonne au changement climatique.  
2.2. Représentativité des mesures au laboratoire  
Effectuer des mesures à l’échelle du tissu végétal permet d’appréhender les réponses physiologiques 
des espèces. Cette étude a permis de quantifier respectivement les capacités photosynthétiques et 
respiratoires maximales de chaque espèce d’intérêt du modèle mécaniste du projet DEMETHER, afin de 
fournir des paramètres adaptés aux besoins du modèle. Toutefois, travailler à l’échelle tissulaire peut 
soulever une question de représentativité des mesures pour leur extrapolation à l’échelle individuelle, 
en particulier lorsqu’elles sont exclusivement concentrées sur des tiges et/ou feuilles (à l’exclusion 
donc des parties souterraines), et surtout à l’échelle communautaire. 
Ce travail s'est exclusivement concentré sur l'acquisition de paramètres de respiration sur les parties 
épigées, renseignant un terme de respiration pour cette composante, pour les besoins du modèle 
DEMETHER. Néanmoins, bien que la respiration « souterraine » soit nettement inférieure à la 
respiration « aérienne » (Touchette et Burkholder, 2000), les tissus non photosynthétiques 
souterrains interviennent pour une part non négligeable dans la respiration à l’échelle de la plante, 
étant donnée leur biomasse : pour R. fluitans, par exemple, le système racinaire représente environ 20 
% de la biomasse totale d’après des mesures réalisées pendant la thèse (données non présentées). Par 
conséquent, si les modèles mécanistes incluent une composante racinaire, l'activité respiratoire des 
organes souterrains devrait donc être prise en compte dans des expériences ultérieures d'oxymétrie 
(comme celles présentées dans ce chapitre pour les parties épigées), afin de paramétrer un taux de 
respiration racinaire. Néanmoins, à ce jour, les paramètres fournis dans cette étude répondent bien aux 






Par ailleurs, in situ, les plantes aquatiques submergées poussent dans des communautés de densité 
variable où la structure spatiale et l'ombrage ont des influences importantes sur la productivité des 
espèces et sur les paramètres photosynthétiques associés (Kelly et al., 1983; Sand‐Jensen et al., 1989; 
van der Bijl et al., 1989; Uehlinger et al., 2000; Binzer et Sand‐Jensen, 2002; Pedersen et al., 2013). 
Ces derniers (e.g. intensité de saturation) peuvent alors varier selon la densité des communautés. Par 
conséquent, les mécanismes de photosynthèse et de respiration au sein d’une communauté sont 
complexes à appréhender. Néanmoins, un des intérêts d’un modèle mécaniste comme le modèle 
DEMETHER est qu’il permet d’intégrer cette complexité : l’influence de la communauté et des 
potentielles interactions pour la lumière sont prises en compte en considérant chaque fragment 
végétatif comme une unité fonctionnelle de communautés, composées de deux espèces majeures (M. 
spicatum et R. fluitans) et en intégrant un sous-modèle d’atténuation de la lumière (basé sur la loi de 
Beer-Lambert et prenant en compte la profondeur, les matières en suspension, l’auto-ombrage et 
l’ombrage par les espèces voisines) pour anticiper la dynamique des communautés (cf. Chapitre IV). 
Néanmoins, si l’objectif avait été de mesurer directement la productivité totale d’une communauté, le 
dispositif expérimental aurait pu être adapté pour des mesures en aquarium avec un pool d’espèces. 
A ce jour, ce travail de recherche a permis de développer un prototype d’outil expérimental 
fonctionnel et prometteur pour l’obtention de paramètres écophysiologiques sur les macrophytes 
submergés, relatifs aux réponses photosynthétique et respiratoire à la lumière et à la température. Il 
fournit de premières informations tangibles et concrètes sur la dynamique de production 
photosynthétique des espèces d’eau douce des milieux fluviaux en Europe. Toutefois, au regard de 
certaines limites évoquées, ce nouvel outil devra être amélioré à l’avenir, tant au niveau de sa 
conceptualisation que sur sa mise en application pour l’acquisition de nouvelles informations 
physiologiques et/ou l’amélioration de la précision des données mesurées. Ces potentielles voies 
d’améliorations sont donc discutées ci-après. 
3. Perspectives d’améliorations 
3.1. Amélioration de l’outil expérimental  
La difficulté à sélectionner des fragments végétatifs actifs pour les renoncules pourrait être à l’avenir, 
contournée par un changement d’échelles des mesures : des flacons de taille plus grande pourraient 
être utilisés (e.g. des bocaux, voire directement des aquariums), permettant d’effectuer des mesures sur 
une unité fonctionnelle complète (tige présentant au moins une feuille est un apex terminal), voire 
plusieurs unités fonctionnelles (cf. « ramets », clones de tiges feuillées enracinées, issus de la 
multiplication végétative). Cette solution pourrait d’autant plus limiter la variabilité inter-modules 
(§D.2.1) et améliorer la représentativité des mesures (§D.2.2).  
Également, la phase d’acquisition des données expérimentales reste chronophage, particulièrement 
lors d’une expérience  (« Influence de la température ») où le maintien de la température au sein du 
caisson est plus complexe, surtout pour les valeurs extrêmes. Par conséquent, un enjeu important de ce 
travail de recherche consiste en l’automatisation de la méthode d’oxymétrie afin d’en assurer son 
utilisation précise, rapide, répétable ou en continu lors de la phase d’expérimentation et 
d’enregistrement des données. Celle-ci est actuellement en cours au laboratoire. Pour ce faire, un 
microcontrôleur Arduino® interfacé avec l’oxymètre, ainsi qu’avec les unités de contrôle de la 
température et de l’intensité lumineuse du dispositif expérimental, permettrait de programmer, 
contrôler les conditions expérimentales (i.e. la durée des cycles lumière/obscurité, l’intensité 





sur une carte SD et/ou un serveur (Figure 20), en se libérant en grande partie des contraintes 
techniques et humaines.  
Ainsi, le dispositif automatisé pourrait être déployé sur plusieurs journées d’expérimentation, avec une 
maintenance très réduite, tout en conservant la collecte de données robustes avec une haute résolution 
temporelle pendant de longues périodes. L’automatisation de ce dispositif apporterait alors une nette 
plus-value à ces expérimentations, et l’expérimentateur pourrait consacrer le temps gagné à une 
amélioration du protocole de mesures pour une meilleure estimation des réponses photosynthétique et 
respiratoire à la lumière et/ou à la température. 
3.2. Vers une meilleure estimation des taux de photosynthèse brute et de respiration 
L’exploitation des données obtenues a reposé sur l’adoption de certains postulats concernant les 
processus métaboliques, qu’il faudra approfondir dans de futures applications du dispositif pour 
améliorer la précision d’estimation de la photosynthèse brute et de la respiration des parties épigées. 
En effet, dans cette étude la photosynthèse brute a été estimée à partir de mesures sur la photosynthèse 
nette et de respiration à l’obscurité, supposant comme dans de nombreux travaux, que le taux de 
respiration à la lumière est équivalent à celle à l'obscurité, et donc constant sous n’importe quelle 
intensité lumineuse (e.g. Drew, 1978; Fair et Meeke, 1983; Santamaría et Hootsmans, 1998). Or, 
Søndergaard (1979) avait mis en évidence que le taux de respiration à la lumière pouvait être plus 
faible qu’à l’obscurité chez certaines espèces submergées comme Fontinalis antipyretica et Elodea 
canadensis. Par conséquent, nous pourrions avoir surestimé le taux réel de photosynthèse brute en 
fonction de l’intensité lumineuse par une surestimation de la respiration à la lumière. 
Figure 20. Schéma de l'automatisation du dispositif expérimental d'oxymétrie. Les chiffres représentent 





Afin d’améliorer la précision des mesures de photosynthèse brute à la lumière, plusieurs 
expérimentations seraient envisageables : 
 Une solution pourrait être d’obtenir directement des données de photosynthèse brute via la 
photosynthèse nette, en bloquant la chaine respiratoire à la lumière. Concrètement, cela 
reviendrait à mesurer l’effet de l’intensité lumineuse sur l’activité photosynthétique des fragments 
végétatifs en les exposant à la lumière tout en bloquant la respiration grâce à des herbicides 
agissant sur la chaine de respiration mitochondriale avant le complexe IV (e.g. l’antimycine A) 
qui catalyse la réduction de l'oxygène en deux molécules d'eau. Toutefois, les travaux de Peñuelas 
et al. (1988) ont montré que certains macrophytes submergés étaient plus ou moins résistants à 
certains inhibiteurs de respiration des tissus végétaux terrestres et ont suggéré l'existence d'une 
voie alternative au système cytochrome « classique » de respiration. Par conséquent, à l’heure 
actuelle cette solution reste encore à être testée sur les espèces de la Garonne. 
 Une autre possibilité serait de réitérer ces expériences d’exposition à la lumière mais en inhibant 
cette fois-ci la photosynthèse brute pour mesurer directement la respiration à la lumière. 
Des herbicides de la famille des triazines (e.g. l’atrazine) connus pour inhiber l’activité des 
photosystèmes II (PSII) (complexe enzymatique à fonction d’oxydoréductase) contenus dans les 
membranes des chloroplastes pourraient alors être utilisés. En effet les PSII sont, entre autres, 
responsables du dégagement d’oxygène, de la conversion de l’énergie lumineuse reçue par la 
chlorophylle en énergie électrochimique, nécessaire à la fixation du CO2 lors de la photosynthèse 
(Berard et Pelte, 2005). Ainsi l’exposition des fragments végétatifs à la lumière et à une de ces 
molécules, dosée à quelques µg.L-1, permettrait de n’avoir que la consommation d’O2 et donc 
d’en déduire le taux de respiration aux différentes intensités lumineuses. 
 Une troisième solution consisterait à utiliser des techniques isotopiques afin de séparer les flux 
d'évolution et d'absorption des gaz impliqués dans les processus de photosynthèse et de 
respiration. Divers auteurs ont notamment proposé l’utilisation de l’isotope 18O comme traceur 
de la photosynthèse brute et de la consommation d’oxygène à la lumière dans les 
communautés de plancton (Bender et al., 1987; Grande, 1988; Grande et al., 1989; Kana, 1990). 
Ces techniques permettraient entre autres de détecter non seulement la respiration mitochondriale 
mais également la consommation d'oxygène liée à la réaction de Mehler et à la photorespiration 
(Kana, 1990, 1992), afin de les prendre en compte dans le calcul de la photosynthèse brute.  
 
Enfin, un autre biais possible dans la quantification de la photosynthèse brute, est que la 
photorespiration a été négligée dans ce système de mesures. Dans cette étude, les phases d’exposition 
à la lumière ayant été réalisées à la suite de phases d’exposition des fragments végétatifs à l’obscurité, 
les concentrations en O2 en début de phase de lumière dans le milieu expérimental ont été considérées 
comme suffisamment faibles pour limiter la photorespiration. Celle-ci entraine une réaction oxydative 
impliquant l’absorption d’oxygène à la lumière, au détriment de la fixation du carbone, qui lui, est 
libéré via le métabolisme du glycolate (Bowes et al., 1971). Cette perte de dioxyde de carbone pourrait 
alors être un facteur de réduction de l'efficacité photosynthétique nette des macrophytes aquatiques.  
Quantifier le taux de photorespiration serait possible via deux approches : 
 Une technique couramment utilisée en milieu terrestre est de saturer le milieu en CO2 pour 
maximiser la photorespiration par le biais de l’activité carboxylase de la RubisCO et de 
refaire des mesures de taux de production photosynthétique en milieu non saturant en CO2 afin 





 Hough (1974) a également proposé une technique de suivi de la perte de CO2 à la lumière 
grâce au 14C sur une espèce submergée (Najas flexilis). 
Ainsi, les voies d’amélioration de l’estimation des taux de production photosynthétique et de 
respiration des parties épigées sont relativement nombreuses pour cette première étude par oxymétrie. 
Elles nécessiteraient un approfondissement afin de vérifier leur faisabilité d’application et 
d’intégration au dispositif expérimental, ainsi que leur pertinence pour caractériser la dynamique de 






Ce chapitre relate une étude du potentiel de croissance de deux espèces de la Garonne, M. spicatum 
et R. fluitans, via le développement d’un outil de mesures de leurs réponses photosynthétique et 
respiratoire à deux facteurs potentiellement limitants, la lumière et à la température. 
 
• Notre dispositif expérimental a consisté en un outil, simple, performant et prometteur, 
couplant des données d’oxymétrie mesurées et des outils numériques permettant de 
caractériser la physiologie des espèces au niveau d’un fragment végétatif, et ainsi 
d’appréhender leur potentiel de croissance respectif.  
• Les réponses physiologiques obtenues sont en accord avec leur écologie et la dynamique 
annuelle des espèces (présentant des patrons saisonniers marqués), mais aussi avec les rares 
références bibliographiques existantes pour M. spicatum. Ces réponses ont montré un pic de 
production à de plus faibles intensités lumineuses et à des températures plus fraîches pour R. 
fluitans que pour M. spicatum, dont le pic de biomasse arrive plus tardivement dans l’année. 
Par conséquent nous avons fourni un outil de mesures sur fragments végétatifs de macrophytes 
pouvant contribuer à l’élaboration d’une base de données physiologiques concernant les macrophytes 
submergés des milieux fluviaux, et plus généralement d’eau douce (les études existantes étant 
essentiellement concentrées sur les herbiers marins). Celle-ci pourrait d’autant plus être utile si 
d’autres mesures étaient effectuées pour des espèces invasives, fournissant des informations 
précieuses à des gestionnaires sur leur productivité, ou bien encore en écologie comparative, où les 
banques de données sur les traits fonctionnels des macrophytes sont encore peu développées. 
• Par ailleurs, la modélisation de la respiration et de la production brute en fonction de la 
température et/ou de l’intensité lumineuse a permis de déterminer les capacités 
photosynthétiques et respiratoires (Pmax et Rmax, respectivement), et les paramètres d’intensité 
de demi-saturation (Ik) et d’optimum thermique (Topt) de photosynthèse brute, spécifiques à 
M. spicatum et à R. fluitans. Ceux-ci ont caractérisé les fonctions limitantes de la production 
photosynthétique par la température g(T) et par l’intensité lumineuse f(I) et la fonction de 
respiration dépendante de la température R(T). 
• Adaptés aux espèces de la Garonne, ces paramètres seront donc intégrés aux taux de 
production photosynthétique brute (P) et de respiration (R) du modèle DEMETHER lors de son 
développement : 
P = Pmax.f(I).g(T) et R = R(T) 
Enfin, la variabilité interspécifique des paramètres Topt et Ik joue probablement un rôle dans la 
coexistence entre les deux espèces grâce à un partitionnement spatial et à leur phénologie décalée. 
Localement, M. spicatum serait peu compétitive vis-à-vis de R. fluitans ou d'autres espèces d’eaux 
fraîches et/ou d’ombre jusqu’à des températures de 17 °C et en période de hautes eaux (Ik très faible). 
En revanche, à partir de 28 °C (Topt de R. fluitans), en période d’étiage, M. spicatum est nettement 
plus productive que R. fluitans. Il semble donc raisonnable de voir les herbiers constitués par ces 
deux espèces comme le résultat d'équilibres impliquant à la fois des traits permettant un 
développement saisonnier précoce, dans des conditions stressantes pour de nombreuses espèces 
végétales, et d’autres traits permettant de maximiser la production dans des conditions 
environnementales favorables. Toutefois, cet équilibre pourrait être modifié soit par des perturbations 
extrêmes (e.g. crues), soit par des changements environnementaux plus progressifs, tels que le 
changement climatique et la hausse des températures. Par conséquent, anticiper si les espèces 
submergées seront en mesure de suivre le rythme du changement climatique et si l’équilibre 
interspécifique sera maintenu, est une question urgente et importante en écologie, en évolution et en 
science de la conservation. L’application du modèle mécaniste DEMETHER permettra de répondre, 














Chapitre IV : 
Application de la boîte à outils et du 
modèle DEMETHER pour simuler la 
dynamique spatiale et temporelle de 
la VAS 











Application de la boîte à outils et du 
modèle DEMETHER pour simuler la 




Les travaux présentés dans les précédents chapitres ont fourni des outils d’étude de la distribution 
spatiale des herbiers et de la dynamique de croissance des deux espèces codominantes sur la 
Garonne moyenne, mais aussi des éléments nécessaires à la paramétrisation des processus 
écophysiologiques impliqués dans le modèle mécaniste de végétation aquatique submergée (VAS) 
et à la calibration de celui-ci. Le code de ce modèle a été développé dans le projet DEMETHER par 
Stephanie Courty co-encadrante de ce travail de thèse et ingénieur de recherche au sein de 
l’entreprise Adict Solutions. Ce modèle, couplé à des variables environnementales simulées, 
permettra l’étude de la dynamique spatiale et temporelle de macrophytes submergés de la Garonne. 
Toutefois, en raison du caractère confidentiel de son développement pour l’entreprise Adict 
Solutions, seule une description succincte du modèle sera présentée dans ce chapitre afin de 
comprendre les résultats mis en exergue. Sa paramétrisation et calibration ayant été réalisées dans 
le cadre du projet DEMETHER sur la base des données acquises au cours de cette thèse, le modèle 
sera considéré comme opérationnel dans ce chapitre. 
Dans un contexte de changements globaux, ce chapitre mettra en lumière la capacité du modèle à 
prédire la dynamique des macrophytes pour des conditions environnementales et thermiques 
observées au cours de la 1ère année de ce travail de recherche (i.e. 2017) et pour des conditions 











Les écosystèmes aquatiques fluviaux et leur biodiversité sont soumis à des changements globaux, 
impliquant de nombreuses pressions anthropiques et environnementales, notamment des régimes 
hydrologiques modifiés par des aménagements et par des modifications de débits (barrages, seuils, 
endiguements, etc.), la présence d’espèces envahissantes, l’eutrophisation ou la pollution et le 
changement climatique. Dans une évaluation à l’échelle mondiale, Sala et al. (2000) considéraient les 
écosystèmes aquatiques comme étant les plus sensibles aux changements d’occupation du sol, à 
l’introduction d’espèces exotiques, mais aussi, au changement climatique. Cependant, l’importance 
de ces facteurs peut varier selon les régions, notamment en fonction de la latitude : les fleuves des 
hautes latitudes étant plus fortement menacés par le changement climatique que par d'autres facteurs. 
Ces facteurs de stress écologiques affecteront d’autant plus les régimes hydrologiques et thermiques 
des rivières en augmentant la variabilité naturelle des débits et des températures dans les écosystèmes 
fluviaux (Kundzewicz et al., 2007). L’ensemble de ces facteurs pourrait d’autant plus impacter de 
nombreux écosystèmes, entraînant potentiellement une réorganisation des communautés et des 
modifications drastiques de leur fonctionnement (Scheffer et Carpenter, 2003).  
La modélisation est aujourd’hui fondamentale pour comprendre et prédire comment diverses 
conditions environnementales sont susceptibles d'avoir un impact sur les espèces et les communautés, 
particulièrement dans ce contexte de changements globaux. Les macrophytes étant une composante 
essentielle de la structure et du fonctionnement des systèmes aquatiques, les facteurs qui influencent 
leur biomasse et distribution ont été largement étudiés (cf. Introduction générale). Plus que jamais, 
nous avons besoin de modèles robustes pour soutenir les évaluations quantitatives de la dynamique des 
macrophytes en réponse à ces changements globaux afin d'orienter les activités de gestion des 
hydrosystèmes fluviaux 
1. Modélisation de la dynamique spatiale et temporelle des macrophytes 
La plupart des études de modélisation sur la végétation aquatique se sont concentrées sur des 
simulations de production, afin de prédire la croissance quotidienne ou les tendances saisonnières de la 
biomasse de macrophytes en réponse à des forçages environnementaux (Westlake, 1967; Collins et 
Wlosinski, 1989; Scheffer et al., 1993; Best et al., 2001; van Nes et al., 2003). Elles permettent entre 
autres, de définir les préférences hydro-écologiques des espèces et des communautés végétales 
aquatiques à une échelle et dans un contexte écologique donnés, dont la connaissance est essentielle à 
la compréhension des réponses des macrophytes aux facteurs de stress anthropiques, et à la gestion 
opérationnelle de terrain. Ces modèles varient dans leur structure et leur degré de complexité, et le 
choix du type de modèle utilisé dépend des informations requises par le modélisateur.  
Quelques modèles empiriques ont été développés pour prédire la biomasse ou la production de 
macrophytes submergés (Canfield et al., 1985; Duarte et al., 1986; Duarte et Kalff, 1990; Duarte et 
Ferreira, 1993; Janse et al., 1998; Squires et al., 2002; Håkanson et Boulion, 2004; Wang et al., 2005). 
Ils correspondent à des constructions mathématiques, basées sur des relations statistiques établies entre 
des variables observées ou mesurées et limitées à certains paramètres, qui décrivent les tendances 
temporelles ou spatiales des données collectées dans un ou plusieurs hydrosystèmes (Peters, 1986). 
Cependant, ces modèles ne sont pas capables de faire des prédictions pour des conditions 
environnementales pour lesquelles ils n’ont pas été calibrés (Best, 1989). De surcroit, en raison de 
l'interaction de nombreux facteurs influant sur la dynamique des macrophytes et de l'ampleur des 
préoccupations, les approches empiriques sont souvent trop limitées pour éclairer les politiques et la 




processus formalisés par des fonctions mathématiques, dans lesquels le système étudié obéit à des 
principes universels, complétés par quelques lois empiriques, et implique des variables dépendantes du 
temps et/ou de l’espace. Les modèles mécanistes constituent ainsi de formidables outils numériques 
pour tester et expliquer des hypothèses d’évolution des macrophytes. 
Dans les approches mécanistes, l’évolution des macrophytes est généralement calculée sous la forme 
de bilan massique en terme de carbone, de sorte que les variations temporelles de biomasse (i.e. 
matière organique totale) sont simulées en fonction de termes de production et de perte (Verhagen et 
Nienhuis, 1983; Collins et Wlosinski, 1989; Scheffer et al., 1993; Bocci et al., 1997; Best et al., 2001; 
Plus, 2003; van Nes et al., 2003; Zharova et al., 2008; Zaldívar et al., 2009; Jin et Ji, 2013). Les 
modèles existants ont été largement examinés par Best (1989) et plus récemment par Carr et al., 
(1997). Certains d’entre eux ont notamment été développés pour examiner l'effet des macrophytes 
enracinés sur les écosystèmes aquatiques et simuler l’effet des méthodes de gestion sur la croissance 
des macrophytes, et ainsi, examiner les stratégies de contrôle des forts développements estivaux 
(Wright et McDonnell, 1986; Davis et McDonnell, 1997).  
Bien que plusieurs espèces de macrophytes puissent être abondantes au sein d’un hydrosystème, 
certaines études n'ont pas différencié la biomasse des macrophytes par espèce : les modèles décrivent 
alors la végétation macrophytique dans son ensemble (Wright et McDonnell, 1986; Collins et 
Wlosinski, 1989; Park et Uchrin, 1997; Janse et al., 1998; Muhammetoğlu et Soyupak, 2000). La 
plupart des modèles actuels ont été appliqués pour la simulation de populations homogènes (Carr et 
al., 1997). Cependant, si les espèces d’un même hydrosystème présentent des dynamiques saisonnières 
de croissance et de développement différentes, les modèles de biomasse indifférenciée peuvent être 
inappropriés et peu représentatifs de la dynamique des communautés. En revanche, les modèles 
différenciant la biomasse spécifique décrivent la croissance de certaines espèces en utilisant des 
données physiologiques sur leurs métabolismes (Titus et al., 1975; Best, 1981; Scheffer et al., 1993; 
van Dijk et Janse, 1993; Hootsmans et Vermaat, 1994; Chen et Coughenour, 1996; Carr et al., 1997; 
Calado et Duarte, 2000; Best et al., 2001), comme celles considérées dans le chapitre III. Également, 
certaines études de modélisation considèrent deux composantes au sein des herbiers, en distinguant la 
biomasse aérienne de la biomasse souterraine (Verhagen et Nienhuis, 1983; Bach, 1993; Davis et 
McDonnell, 1997; Best et Boyd, 1999; Cerco et Moore, 2001; Zharova et al., 2001; Bartleson et al., 
2005; Jin et Ji, 2013), alors que les autres vont intégrer une biomasse totale. 
Par ailleurs, des progrès ont été réalisés dans la recherche sur les facteurs environnementaux qui 
affectent la présence et la croissance de macrophytes submergés. Les modèles diffèrent alors en 
fonction des facteurs environnementaux modélisés pour influer sur les taux de croissance et des 
équations différentielles utilisées pour décrire les processus physiologiques associés au métabolisme 
des plantes (van Dijk et Janse, 1993; Carr et al., 1997). Ils fournissent des outils essentiels pour la 
compréhension de l'importance relative des facteurs environnementaux dans la dynamique de la VAS 
(Calado et Duarte, 2000; van Nes et al., 2003). Les mécanismes qui conditionnent la réponse de la 
végétation aquatique à son environnement sont examinés dans Koch (2001) et de Boer (2007). Ils 
intègrent généralement la photosynthèse brute ainsi que la respiration, la mortalité par senescence, la 
compétition et l’arrachage. Les termes de production de ces modèles sont souvent dépendantes de la 
température (Room, 1986; Yan et Hunt, 1999; van der Heide et al., 2006), ou à la fois de la lumière et 
de la température (Titus et al., 1975; Titus et Adams, 1979; Best et Boyd, 1999, 2003) ou de la lumière 
et des nutriments (Duarte, 1990, 1991; Bocci et al., 1997; Plus, 2003; Kenov, 2013). Certains modèles 
de production tiennent compte de la photosynthèse brute et de la respiration à travers une colonne 
d’eau segmentée afin de prendre en compte la distribution verticale de la biomasse végétale et son 





dissous (van der Bijl et al., 1989; Carter et al., 1991). En fonction du degré de complexité du modèle 
de biomasse et de l'écosystème considéré, d'autres contributions à la dynamique des herbiers peuvent 
être prises en compte. En effet, outre la respiration, les processus de perte de biomasse tels que 
l’arrachage par des vitesses de courant élevées et l’herbivorie ont été modélisés en utilisant un taux de 
perte constant du fait d’un manque de compréhension et/ou de connaissances de ces phénomènes 
complexes (Wright et McDonnell 1986). Par exemple pour Muhammetoğlu et Soyupak (2000), 
l’arrachage foliaire est inclus dans la mortalité ; il est effectif uniquement au-dessus d’une certaine 
biomasse de feuilles dans Titus et al. (1975), alors que pour Cornacchia et al. (2018) l’arrachage est 
modélisé de façon indépendante en fonction de la vitesse du courant. Enfin, jusqu'à présent, la 
compétition interspécifique n'a guère été abordée dans les modèles (Wortelboer, 1990; Davis et 
McDonnell, 1997). Par ailleurs, il est impossible de modéliser toute la complexité des paramètres 
physiologiques, même dans une population homogène. 
 
Enfin, les caractéristiques hydrodynamiques des écoulements étant depuis longtemps reconnues 
comme des déterminants de la variabilité annuelle et interannuelle des herbiers de macrophytes (cf. 
Introduction générale), quelques modèles de végétation aquatique submergée ont été développés en 
tenant compte des mécanismes décrivant le rôle de l’hydrodynamique sur le comportement des 
herbiers, dont notamment leur capacité de résilience à des changements graduels ou radicaux des 
conditions environnementales et régimes de perturbation (Bini et al., 1999; Schutten et Davy, 2000; 
Verduin et Backhaus, 2000; Teeter et al., 2001; Schutten, 2004; Giusti et Marsili-Libelli, 2006; Carr et 
al., 2010; Zhang et al., 2015; Špoljar et al., 2017). Également, un herbier dense est capable de réduire 
de façon drastique les courants et, par conséquent, la quantité de sédiments en suspension dans la 
colonne d'eau, réduisant ainsi la turbidité de l'eau (Madsen et al., 2001; Newell et Koch, 2004; Carr et 
al., 2010). Quelques modèles ont donc été développés pour étudier la rétroaction des herbiers sur le 
courant (Abdelrhman, 2003, 2007; Green, 2005; Berger et Wells, 2008; Carr et al., 2012; Rolland et 
al., 2015; Bulat et al., 2019).  
Par conséquent, l'herbier et l'hydrodynamique s'influencent l'un l'autre par le biais de phénomènes 
complexes qu’il convient d’intégrer. Toutefois, très peu d’études ont utilisé une spatialisation de 
l’hydrodynamique, et celle-ci reste limitée (i.e. les caractéristiques des hydrosystèmes sont 
généralement segmentées par zone) et non appliquée en milieu fluvial (Bach et al., 1992; 
Muhammetoğlu et Soyupak, 2000; Cerco et Moore, 2001; Jin et Ji, 2013; Špoljar et al., 2017). Or, les 
écoulements sont rarement uniformes et homogènes et présentent localement des zones de 
recirculation ou des zones de stagnation, influençant fortement les processus impliqués dans la 
dynamique des herbiers, qu’il faut considérer. 
Plus généralement, l’utilisation de modèles spatialisés constitue une étape importante dans la mise en 
œuvre des stratégies de surveillance et de gestion des espèces. Certains ont notamment été développés 
pour prédire la distribution des espèces indigènes (Lehmann, 1998; Mutanga et al., 2012; Pulido et al., 
2012) afin de détecter des sites favorables à leur établissement et développement pour contribuer aux 
éventuelles stratégies de gestion. Au contraire, d’autres ont été établis pour mettre en évidence les sites 
favorables à la colonisation d’une espèce préalablement à son introduction pour prévenir les risques 
d’envahissement potentiels (Bini et al., 2005; Lodge et al., 2006; Tamayo et Olden, 2014; Bolpagni et 
al., 2015). Également, développer des modèles pour comprendre et prédire l’effet combiné de facteurs 
de stress environnementaux sur les herbiers permettrait de contribuer à la prise de décisions 
concernant des stratégies de conservation d’espèces rares et/ou patrimoniales. Toutefois, la plupart des 
modèles se sont concentrés principalement sur l'analyse de la probabilité d'occurrence des plantes, de 
la profondeur de colonisation maximale et du taux de couverture végétale (Chambers et Kaiff, 1985; 




Par conséquent, le manque actuel d’outils permettant de prédire précisément et localement, la 
biomasse submergée en réponse à différentes conditions environnementales, et ce, particulièrement en 
milieu fluvial, incite à développer des outils de modélisation transposables, adaptables et applicables à 
n’importe quel hydrosystème lotique et n’importe quelle espèce submergée d’intérêt, afin de calculer 
les tendances évolutives spatiales et temporelles des herbiers pour des contextes environnementaux 
définis. L’un des enjeux de la recherche en écologie aquatique d’eau douce est donc de développer des 
outils numériques basés sur les processus/mécanismes fondamentaux impliqués dans la dynamique de 
la biomasse, tout en intégrant la variabilité spatiale et/ou temporelle des conditions 
hydromorphologiques et météorologiques locales. C’est dans ce contexte que l’application du modèle 
multispécifique de végétation aquatique submergée (VAS) du projet DEMETHER, couplé à des données 
de simulations hydrodynamiques spatialisées constitue un outil précieux pour prédire la dynamique 
des macrophytes submergés sur des tronçons de cours d’eau. 
2. Changement climatique et dynamique des macrophytes 
Le dernier rapport du GIEC (Groupe d'experts intergouvernemental sur l'évolution du climat) a 
réaffirmé que l’augmentation de la concentration des gaz à effet de serre entrainera des changements 
climatiques majeurs, notamment au niveau des températures (IPCC, 2018). Au niveau global, les 
modèles prédictifs prévoient une hausse des températures de l’air allant de 0,3 à 4,8 °C d’ici 2100, 
avec des hivers plus doux et humides en régions tempérées (Collins et al., 2013). Au niveau national, 
les trois scénarios climatiques de Representative Concentration Pathway* (RCP2.6, RCP4.5 et RCP8.5) 
du GIEC mettent en évidence une augmentation de la température moyenne au cours des 100 
prochaines années sur le territoire métropolitain (cf. Annexe 1). Plus précisément, cette évolution est 
croissante pour les scénarios RCP4.5 et RCP8.5, mais pas pour le scénario RCP2.6, pour lequel le 
réchauffement se stabilise, voire diminue en fin de siècle par rapport à l’horizon à moyen terme (i.e. 
2041-2070). Quant au bassin hydrographique de la Garonne, selon l’étude EXPLORE2070 
(http://www.developpement-durable.gouv.fr), il fera face dès les prochaines décennies (i.e. horizon 
2041-2070) à une hausse des températures moyennes de l’air entre 1,5 et 2,8 °C sous les scénarios 
RCP8.5, et RCP4.5, par rapport à la période de référence (1976-2005). Le scénario RCP2.6 montre quant 
à lui une augmentation de la température moyenne de l’air limitée à 0,5 °C.  
Etant donné que la température de l'eau est directement reliée à la température de l'air (Sharma et al., 
2015), la température des cours d’eau sera obligatoirement affectée par le réchauffement de l'air 
(Hammond et Pryce, 2007).  
Les systèmes d'eau douce sont particulièrement vulnérables à ces changements climatiques, du fait des 
fortes pressions exercées sur la ressource en eau (Hobday et Lough, 2011). Ce réchauffement des 
*Scénarios Representative Concentration Pathway (RCP) 
Les scénarios RCP du GIEC représentent des profils d’évolution possibles des températures 
moyennes quotidiennes, allant du plus optimiste (i.e. RCP2.6 : avec une politique climatique 
internationale visant à baisser les émissions en CO2 susceptible de limiter le réchauffement planétaire à 
2 °C) au plus pessimiste (i.e. RCP8.5 : sans politique climatique internationale). Le scénario RCP4.5 est un 
scénario climatique « intermédiaire » résultant d’une politique stabilisant les concentrations en CO2.  
Le projet DRIAS (« Donner accès aux scénarios climatiques Régionalisés français pour l’Impact et 
l’Adaptation de nos Sociétés et environnements ») intègre ces scénarios climatiques au niveau national 
pour trois horizons, représentant des fenêtres temporelles sur 20-30 ans : proche (2021-2050), moyen 
(2041-2070) et lointain (2070-2100) et les compare à un scénario climatique, dit de référence, au cours 





eaux a déjà été observé dans de nombreux hydrosystèmes dulciquoles à l’échelle mondiale durant 
les dernières décennies (Carpenter et al., 1992; Webb, 1996; Nicholson, 2001; Vollmer et al., 2005; 
Rosenzweig et al., 2007; Bates et al., 2008; Döll et Zhang, 2010; Lough et Hobday, 2011). L'agence 
européenne pour l'environnement a notamment signalé qu'au cours des 100 dernières années, une 
augmentation de la température de l’eau de 1 à 3 °C a déjà été observée dans les principaux fleuves 
européens (European Environment Agency, 2007). 
 
Les effets les plus évidents de cette hausse des températures sur les macrophytes concernent leur 
survie, leurs taux de croissance, et leur abondance durant les périodes chaudes et sèches, en 
fonction de leur tolérance thermique. 
Bien que la plupart des plantes aquatiques aient une large gamme de tolérance à la température pour 
leur croissance (Haramoto et Ikusima, 1988; Pilon et Santamaría, 2002), de petites différences dans la 
réponse à la hausse des températures entre les espèces peuvent être importantes pour le succès de 
l'établissement et/ou la compétitivité d’une espèce (Mooij et al., 2005; Wrona et al., 2006). Cependant, 
la réponse des macrophytes au réchauffement des eaux dépend de l'espèce.  
En effet, certaines études ont montré qu’aucun effet significatif du réchauffement des eaux sur 
l'abondance totale des macrophytes ou le taux de croissance n’était observé (Mckee et al., 2002), alors 
que d’autres soulignent une diminution du recouvrement des macrophytes (Kosten et al., 2009) et de 
la production de biomasse (Wrona et al., 2006; Rip et al., 2007; Heino et al., 2009; Meerhoff et al., 
2012; Dhir, 2015). D’autres travaux ont montré que certaines espèces pouvaient être favorisées par le 
réchauffement (Mckee et al., 2002; Feuchtmayr et al., 2009; Riis et al., 2012; Gillard et al., 2017). Par 
exemple, au cours de certaines saisons, une nette augmentation des températures peut favoriser la 
régénération et le développement d’espèces exotiques à caractère envahissant, (Rahel et Olden, 2008; 
Patrick et al., 2012; Riis et al., 2012; Thouvenot et al., 2013; Thiébaut et al., 2016; Gillard et al., 
2017; Silveira et Thiébaut, 2017). De plus, l’augmentation des températures hivernales, peut favoriser 
la survie d’une année à l’autre des espèces invasives présentant différents types biologiques (Mckee et 
al., 2002; Alahuhta et al., 2011; Peeters et al., 2013; Li et al., 2017). 
 
Quelques études ont également mis en évidence un changement du cycle saisonnier de certaines 
espèces de macrophytes submergés comme Potamogeton pectinatus et Utricularia australis (Calero et 
al., 2015) en réponse au changement climatique. Selon l'espèce, une hausse des températures peut 
entraîner une réduction ou au contraire, une prolongation de la période de croissance (Barko et 
Smart, 1981; Patrick et al., 2012). Mckee et al. (2002) ont montré dans leurs expérimentations en 
microcosmes, que la floraison de Potamogeton natans avait été avancée en réponse à une 
augmentation continue de température (+3 °C), associée à une augmentation de la surface foliaire. 
L’amélioration des connaissances sur les changements saisonniers ou la phénologie des macrophytes 
est essentielle pour étudier les facteurs écologiques de la dégradation des systèmes aquatiques et 
promouvoir des programmes de conservation efficaces. 
Par ailleurs, compte tenu de la vitesse à laquelle le climat change, les espèces aquatiques peuvent 
connaître une transition inhabituellement rapide en termes de modification de l’habitat, qui peut les 
empêcher de s'adapter à de nouvelles conditions, ou de se déplacer vers d'autres régions où les 
conditions environnementales sont plus appropriées (Parmesan, 2006). Toutefois des études suggèrent 
que certaines espèces de macrophytes peuvent ajuster leur aire de répartition géographique en 
réponse au changement climatique (Mckee et al., 2002; Heino et al., 2009; Alahuhta et al., 2011; Dhir, 
2015; Viana, 2017).  
 
Enfin, une augmentation constante de la température de l’eau de milieux riches en nutriments peut 




(Boers, 1986; Smolders et al., 2006), en diminuant le ratio N:P. Ceci devrait favoriser les 
cyanobactéries et/ou la prolifération d’algues filamenteuses, réduire la disponibilité de la lumière et 
conduire à une anoxie des milieux (Havens, 2008). La tolérance à l'ombre et les changements 
morphologiques liés à la lumière chez certaines espèces de macrophytes pourront alors conférer des 
avantages compétitifs pour l’accès à la lumière (Barko et Smart, 1981; Tanner et al., 1986). La prise 
de dominance de certains macrophytes submergés peut en effet être modulée en partie par la 
disponibilité de la lumière (Scheffer et al., 1993). Ainsi, la prolifération d’espèces plus compétitives 
pour la lumière (i.e. ne nécessitant pas de fortes intensités lumineuses pour assurer une certaine 
productivité ou développant une canopée sous la surface) peut entraîner des changements locaux de 
distribution d’espèces indigènes voire une diminution de la diversité et de la richesse spécifique des 
macrophytes (Mooij et al., 2005, 2009). Également, un optimum thermique élevé pour la 
photosynthèse d’une espèce, comme c’est le cas pour M. spicatum (cf. Chapitre III), lui confèrerait un 
avantage compétitif dans l'adaptation possible aux environnements avec des températures plus élevées 
(Short et Neckles, 1999; Rooney et Kalff, 2000; Kotta et al., 2014). Par conséquent, une hausse des 
températures, peut entraîner directement ou indirectement des changements dans les patrons de 
distribution des espèces et ainsi affecter la composition et la diversité des communautés.  
Le devenir des espèces submergées des milieux fluviaux en réponse à une hausse des températures est 
variable en fonction du contexte hydrologique et présente un intérêt scientifique majeur dans le 
contexte du changement climatique. Les effets des changements de température sur les communautés 
de plantes aquatiques font l'objet d'un nombre croissant d'études (Parmesan et Yohe, 2003; Burnett et 
al., 2007; Grīnberga et Spriņge, 2008). La réponse des espèces peut varier selon les contextes 
climatiques ou régionaux (e.g. topographie) (Kosten et al., 2009). La plupart des études sur l'effet du 
changement climatique sur les systèmes aquatiques ayant été concentrées au niveau de la marge 
méridionale des régions boréales (Magnuson et al., 1990; Poff, 1992; Moore et al., 1997; Kankaala et 
al., 2000; Mooij et al., 2005, 2009), il est important de documenter les potentiels impacts de 
l’élévation des températures au sein des hydrosystèmes des milieux tempérés pour proposer des 
solutions de gestion appropriées et adaptées au contexte local.  
A l’échelle locale, sur la Garonne moyenne, en raison de leurs exigences écologiques, 
l’augmentation des températures suggèrerait une prise de dominance future de M. spicatum par 
rapport à R. fluitans dans les zones où les deux espèces coexistent dans les conditions climatiques 
actuelles. Anticiper la dynamique de ces espèces indigènes de la Garonne, à l’aide d’un modèle 
mécaniste multispécifique, permettra alors de confirmer ou d’infirmer cette hypothèse, ainsi que de 
comprendre le rôle potentiel de la réponse à la température de différents processus écophysiologiques 
dans les variations de biomasse au sein des herbiers de macrophytes. 
 
3. Vers l’application du modèle DEMETHER : l’exemple de la hausse des températures  
Actuellement, sur notre site d’étude de la Garonne moyenne, les deux espèces d’intérêt (Myriophyllum 
spicatum et Ranunculus fluitans) sont codominantes notamment grâce à la complémentarité de leurs 
distributions spatiale et saisonnière (cf. Chapitre III). Toutefois, en raison des changements globaux et 
de la recrudescence des pressions associées, et des potentiels effets de la hausse des températures sur 
les macrophytes submergés, il est primordial de prédire la dynamique spatiale et temporelle des 
espèces indigènes de la Garonne face à des contextes environnementaux définis. Dans ce contexte 
l’utilisation du modèle mécaniste de VAS du projet DEMETHER présente un fort intérêt. 
Ce chapitre décrit les processus écophysiologiques pris en compte dans le modèle DEMETHER afin de 





submergée de la Garonne. Le modèle a été appliqué pour les conditions hydrodynamiques de 2017, 
année clé du développement du modèle afin de mieux comprendre les patrons de distribution des 
herbiers.  
Face à un climat en évolution, la finalité de ce chapitre a été d’utiliser le modèle mécaniste pour 
prédire l’évolution de la dynamique spatiale et temporelle des herbiers de M. spicatum et R. fluitans en 
réponse à une hausse des températures mensuelles moyennes. Les autres conditions environnementales 
ont été considérées inchangées afin de pouvoir distinguer les effets spécifiques de la hausse des 
températures d’autres changements environnementaux (e.g. vitesse et hauteur d’eau). 
Les principaux objectifs de cette étude ont donc été de : 
(i) Exploiter les méthodes de cartographie et de mesures écophysiologiques développées au 
cours de ce travail de recherche (présentées aux chapitres II et III) afin d’utiliser les données 
relatives aux espèces de la Garonne observées in situ et mesurées au laboratoire et de les intégrer 
au modèle multispécifique de VAS ; 
(ii) Etudier l’évolution annuelle de la biomasse de Myriophyllum spicatum et Ranunculus 
fluitans en réponse aux variables environnementales (vitesse du courant, profondeur, 
température de l’eau et intensité lumineuse) pour l’année 2017 et confirmer les tendances 
saisonnières discutées au chapitre III ; 
(iii) Déterminer la dynamique annuelle des deux espèces de la Garonne en réponse à un 
scénario RCP d’augmentation des températures à l’horizon 2041-2070, et la comparer à celles 
observées durant la période de référence (1976-2005) et en 2017. 
A l’issue de ce chapitre, l’étude des évolutions annuelles de la biomasse de M. spicatum et R. fluitans 
permettra d’appréhender les interactions interspécifiques en réponse à des conditions 
environnementales définies, et ainsi donner un aperçu de l’évolution des communautés des 
macrophytes submergés, tant d’un point de vue quantitatif (biomasse totale des herbiers) que qualitatif 








B. MATERIELS ET METHODES 
Ce chapitre repose sur l’utilisation du modèle mécaniste multispécifique de végétation aquatique 
submergée (VAS), développé dans le cadre du projet DEMETHER. La version du modèle utilisée ici est 
considérée comme étant opérationnelle. 
 
1. Présentation du modèle DEMETHER et de ses composantes 
1.1. Modèle DEMETHER 
Le modèle de VAS inclut plusieurs processus biologiques fondamentaux impliqués dans la dynamique 
des herbiers : photosynthèse brute et respiration, translocation, mortalité par sénescence, pertes 
mécaniques (i.e. correspondant aux phénomènes de cassure ou d’arrachage, lorsque le courant devient 
trop élevé) (cf. Introduction générale).  
Il calcule la dynamique de deux composantes de la VAS : la densité de biomasse épigée (i.e. aérienne 
pour des espèces submergées) et la densité de biomasse hypogée (i.e. souterraine, dite racinaire). Ces 
deux composantes interagissent via des termes de translocation : une fraction de la biomasse aérienne 
produite est transférée vers les parties souterraines (souvent appelée « stockage racinaire »), pour être 
restituée à certaines périodes de l’année (notamment au printemps) au compartiment aérien.  
Le modèle est structuré de telle manière que les densités de biomasse aérienne et racinaire sont 
calculées pour chaque espèce de macrophyte d’intérêt (i.e. Myriophyllum spicatum et Ranunculus 
fluitans). Ce code peut donc être utilisé selon deux modes : monospécifique ou multispécifique. Dans 
ce dernier mode, l’interaction entre les espèces ne s’exprime que via le processus de compétition pour 
la lumière ; les autres interactions (pour l’espace, les nutriments) ne sont pas implémentées dans la 
version actuelle. 
A chaque pas de temps, les changements de densité de biomasse (B) sont calculés à partir des taux de 
variation instantanés spécifiques (i.e. par unité de densité de biomasse) des différents processus 
écophysiologiques cités précédemment. Ceux-ci sont modélisés à l’aide de fonctions mathématiques 
simples, qui dépendent directement de plusieurs variables : la température, l’intensité lumineuse, le 
jour de l’année (pour les processus impliquant une saisonnalité indépendante des conditions de 
lumière et de température). D’autres paramètres interviennent indirectement dans le calcul de la 
dynamique de la biomasse : la profondeur, la vitesse du courant, et la nature du substrat.  
Pour des raisons de confidentialité, les équations, les fonctions, ainsi que les paramètres n’apparaîtront 
pas dans ce manuscrit. Toutefois, l’ensemble des interactions entre les processus et les différents 
facteurs précédemment évoqués et pris en compte dans le modèle est résumé ci-après et illustré en 
figure 1. 
 
Tout d’abord, comme vu au chapitre III, la production brute par photosynthèse est calculée à l’aide 
d’un taux de variation instantané spécifique (P) qui s’exprime sous la forme d’un taux de production 
maximal (Pmax) (dans des conditions optimales de température et de lumière) limité par deux fonctions 
limitantes de la production photosynthétique par la température (g(T)) et par l’intensité lumineuse 
(f(I)) :  
P = Pmax. 𝑓(I). 𝑔(T) 
Pour rappel, ce terme fait l’hypothèse que ces deux variables agissent de manière indépendante dans le 
processus de photosynthèse (cf. Chapitre III). D’autres fonctions limitantes auraient pu être 
considérées, notamment les nutriments, mais dans la version du code utilisée pour ce manuscrit, ces 





En plus du terme de photosynthèse, la température intervient dans le terme de respiration (cf. 
Chapitre III) et dans celui de translocation des parties souterraines vers les parties aériennes. Ce 
processus de translocation étant plus important au printemps qu’à la fin de l’été, une limitation sur la 
saison est introduite. De même, une variabilité saisonnière est aussi utilisée dans le terme de mortalité 
par sénescence, permettant de privilégier une mortalité de septembre à novembre, suivant les espèces. 
 
La profondeur intervient indirectement dans le terme de photosynthèse, au travers d’une part de 
l’atténuation de la lumière le long de la colonne d’eau et d’autre part de la répartition de la 
biomasse sur la longueur de la plante.  
L’atténuation de la lumière est modélisée à l’aide d’une loi exponentielle de Beer-Lambert qui 
dépend de la profondeur et qui tient compte de trois sources d’atténuation de la lumière (cf. 
Introduction générale, §B.1.1) : (i) l’eau et les substances colorées dissoutes, (ii) les matières en 
suspension (MES) et (iii) la végétation submergée elle-même, car la canopée peut empêcher la lumière 
d’atteindre les parties inférieures de la plante. Cette dernière contribution tient également compte de 
l’ombrage des autres espèces présentes lorsque le code est utilisé en mode multispécifique. 
La répartition de la biomasse le long de la colonne d’eau utilise quant à elle, le cadre conceptuel de 
Garbey et al. (2006) : lorsque la plante atteint la canopée (de quelques dizaines de centimètres sous la 
surface de l’eau), la biomasse se répartit de manière non uniforme entre la canopée et la partie située 















Figure 1. Déterminisme multifactoriel des macrophytes submergés dans la Garonne d'après le modèle 





courant. En effet, en fonction du courant, la lumière doit traverser une plus grande hauteur de colonne 
d’eau avant d’atteindre le sommet de la plante lorsque celle-ci est très infléchie par le courant, et la 
hauteur réelle de la plante est plus faible que sa hauteur en l’absence de courant.  
Le modèle tient également compte de la longueur de la plante. Cette dernière est supposée ici ne 
dépendre que de la densité de biomasse. Une fonction reliant la longueur à la densité de biomasse, 
unique pour chaque espèce, a été ajustée sur des données de terrain. Pour ce faire, au cours de la 
campagne de relevés terrain de recouvrement et biomasse exposée au chapitre II, des mesures de 
longueur et de recouvrement des deux espèces d’intérêt ont été réalisées en parallèle au sein des 
placettes de 3 m de côté. La relation densité de biomasse – recouvrement précédemment définie (cf. 
Chapitre II) a ensuite permis d’inférer une densité de biomasse en fonction du recouvrement, et 
d’établir une relation longueur – densité de biomasse (Figure 2) pour chaque espèce. Celle-ci est 
exprimée sous la forme suivante :  
 




avec L la longueur en cm et B la densité de biomasse en gMS.m-2 ; les paramètres β et γ sont, 
respectivement, pour chaque espèce : 202,9 et 3,87 pour M. spicatum et 409 et 23.51 pour R. fluitans. 
 
Enfin, d’après des observations faites sur le site, les substrats de type dalle et molasse ne semblent pas 
favorables au développement de biomasses importantes de macrophytes ; la présence de fissures 
permet néanmoins l’enracinement de certaines espèces sur ces substrats. La cartographie du substrat 
étant connue (cf. Chapitre I), la version actuelle du modèle de VAS permet de calculer les densités de 
biomasse sur les zones de substrats favorables à l’établissement des macrophytes (i.e. autre que 
dalle et molasse) et la présence de fissures éventuelles n’est pas considérée dans cette version. 
De manière plus générale, le modèle de VAS décrit la perte de biomasse sous l’effet de la contrainte 
hydraulique, par déracinement (arrachage total de la plante) ou par cassure (amputation d’une part 
de la biomasse aérienne). Ces mécanismes d’arrachage et de cassure de la plante sous l’effet des 
courants sont introduits dans le modèle au travers d’une adaptation du cadre conceptuel développé par 
Schutten et al. (2005). Trois forces sont comparées entre elles : la force hydraulique, qui dépend de la 













Figure 2. Ajustement des données de longueur en fonction de la densité de biomasse d’un individu de M. 
spicatum (courbe bleue) et de R. fluitans (courbe rouge) ; les données de longueur mesurées sur le terrain 





certain seuil critique, la plante sera délogée du sédiment) qui dépend de la capacité de cohésion du 
sédiment, et la force de cassure qui dépend de la section efficace de la plante (une force suffisante 
doit être exercée pour entraîner une cassure de la plante, et la plante résistera d’autant mieux que sa 
biomasse est faible) ; cette section efficace étant ici une simple dépendance sur la biomasse aérienne. 
En l’absence de donnée expérimentale, l’implémentation de ce formalisme reste grossière. Il permet 
néanmoins de tenir compte à la fois de la vitesse et de la biomasse dans la détermination du mode 
d’action : cassure ou déracinement. Il est à noter qu’aucune différence entre les espèces n’a été 
considérée dans le paramétrage des différentes forces (bien que la renoncule ait une importante 
capacité à fléchir et que le myriophylle en épi a au contraire tendance à casser, en présence de vitesses 
de courant élevées).  
Dans le cas du déracinement, la plante est totalement arrachée et son emplacement est prêt à être 
recolonisé ultérieurement. Le processus de recolonisation cherche à reproduire le fait que des 
fragments végétatifs transportés par le courant peuvent se déposer sur le fond et produire de la 
biomasse à la faveur de conditions favorables, en particulier en termes de lumière et de température. 
Ce processus est modélisé à l’aide d’une loi de Poisson dont l’espérance dépend de la vitesse et de la 
nature du substrat : le temps de recolonisation moyen sera d’autant plus rapide que la vitesse est faible 
et que celle-ci s’exerce sur un substrat autre que dalle ou molasse. 
Enfin, les changements de densité de biomasses aérienne et souterraine sont calculés au pas de temps 
horaire, et en chaque nœud d’un maillage. Le modèle ne tient pas compte d’éventuels processus 
d’extension latérale et les évolutions de biomasse sont calculées en chaque nœud de manière 
indépendante.  
1.2. Maillage des simulations 
Les simulations de biomasse sont réalisées en chaque nœud d’un maillage bathymétrique 2D. 
Pour ce faire, des données de topographie du fond (i.e. cote de fond) et des berges pour le site d’étude 
ont été nécessaires. Celles-ci comprennent des données mesurées in situ (cf. Chapitre I) et issues de 
bases de données.  
En effet, l’Institut National de l’Information Géographique et Forestière (IGN), réalisant régulièrement 
des mesures topographiques du territoire français afin de connaître l’altitude du sol en chaque point de 
mesure, regroupe ces informations dans des bases de données de MNT (ou « modèle numérique de 
terrain ») en ligne. Le MNT correspond à une représentation numérique de la topographie (relief) 
d’une zone terrestre d’intérêt. La résolution horizontale de la base de données utilisée (« RGE 
ALTI® ») est de 1 mètre. L’exactitude altimétrique du MNT sur le site de Seilh (zone inondable) est 
comprise entre 0,2 m et 0,5 m. Par ailleurs, la technologie utilisée pour réaliser le MNT ne 
fonctionnant pas dans l’eau, elle donne l’altitude de la surface de l’eau le jour des mesures et l’altitude 
des berges. La campagne de relevés bathymétriques réalisée in situ (cf. Chapitre I) a alors permis de 
recueillir les données manquantes concernant le fond de la rivière.  
L’ensemble de ces données a servi à réaliser un maillage 2D à l’aide du logiciel BlueKenue 
(développé par le Conseil National de Recherches du Canada) (https://nrc.canada.ca/en/research-
development/products-services/software-applications/blue-kenuetm-software-tool-hydraulic-
modellers) (Figure 3). En effet, c’est ce maillage qui sert aux simulations hydrodynamiques évoquées 




c’est la zone qui nous intéresse prioritairement pour l’étude des macrophytes, et de 10 ou 20 m sur les 
bords du cours d’eau. 
A chaque nœud de ce maillage est associée une donnée de substrat issue de la cartographie réalisée à 
partir de mesures effectuées sur le terrain (cf. Chapitre I).  
1.3. Données de forçage du modèle  
Les données de forçage du modèle de VAS sont l’intensité lumineuse à la surface de l’eau, la 
concentration en MES, la vitesse, la hauteur d’eau, et la température. Seules les 3 dernières 
variables sont spatialisées à l’échelle du site. 
 L’origine ou la détermination de ces données est brièvement décrite ci-dessous.  
• L’intensité lumineuse est la valeur de « rayonnement global » fourni par la station 
météorologique de Blagnac du réseau Météo-France ; cette station étant la plus proche 
géographiquement du site étudié. Ces chroniques sont données au pas de temps horaire. 
• La concentration en matières en suspension (MES) est supposée ne dépendre que du débit. A 
partir de données de concentration en MES relevées à la station de mesure de la qualité des 
eaux présente sur le site (données disponibles sur le portail Naïades du Service Public 
d’Information sur l’Eau http://www.naiades.eaufrance.fr), et du débit extrapolé pour cette 
même station (à partir des données de la banque Hydro des stations hydrométriques de Portet-
sur-Garonne et de Verdun-sur-Garonne), une relation polynomiale d’ordre 3 a été ajustée afin 
de déterminer une relation entre le débit et la concentration en MES. Pour ce faire, une 
cinquantaine de données de concentrations en MES sur cinq années différentes ont été 
utilisées. Les données de débit sont connues au pas de temps horaire. 
 
Figure 3. Maillage bathymétrique 2D du site d’étude : (A) vue 2D et (B) vue 3D. 
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•  Les données de forçage de vitesse, hauteur d’eau, et température sont des données simulées 
hydrodynamiquement avec le code TELEMAC-2D ; ce code fait partie de la suite intégrée de 
solveurs TELEMAC-MASCARET (http://www.opentelemac.org) qui est dédiée au domaine du 
calcul des écoulements à surface libre (Hervouet, 2007). Les simulations hydrodynamiques 2D 
sont réalisées sur le maillage bathymétrique décrit précédemment (§B.1.2) et en chaque nœud 
du maillage sont extraits les chroniques horaires de vitesse, hauteur d’eau, et température 
(Figure 4) pour être intégrées au modèle de VAS. Nous renvoyons aux références citées pour 
la description des équations résolues par le code.  
L’évolution de la température résulte d’un bilan d’échange de chaleur avec l’atmosphère. 
Différents flux de transfert de chaleur à travers la surface libre sont considérés : flux de 
rayonnement solaire, flux de rayonnement atmosphérique, flux de rayonnement à la surface 
libre, flux d’advection de chaleur, flux de chaleur dû à l’évaporation. Ces différents termes 
constituent, en plus de la profondeur et de caractéristiques liées au fluide, le terme source qui 
rentre dans l’équation d’advection-diffusion de TELEMAC. Pour ce calcul de température 2D, 
le code requiert une condition à la limite amont : pour les simulations de 2017, celle-ci résulte 
de la moyenne des chroniques horaires de température mesurées aux stations du réseau RNT 


















Figure 4. Simulations hydrodynamiques sur le site d’étude : (A) Distributions spatiales des profondeurs (à 





2. Paramétrisation et calibration du modèle de VAS 
Les paramètres libres du modèle de VAS ont été déterminés de différentes manières : 
• soit à partir de données empiriques : les deux processus déterminants du modèle, 
photosynthèse brute et respiration, ont été paramétrés grâce aux données expérimentales 
mesurées en laboratoire au cours de ces travaux de thèse (cf. Chapitre III) : le taux de variation 
instantané en conditions optimales de la photosynthèse, les deux fonctions limitantes de ce 
processus, ainsi que le taux de respiration ; permettant ainsi au modèle de VAS d’être adapté 
aux espèces considérées dans le projet DEMETHER. Par ailleurs, comme mentionné 
précédemment, la fonction reliant longueur des plantes et biomasse a été paramétrée sur les 
données de terrain (§B.1.1) ; 
• soit à partir de la littérature : certains paramètres impliqués dans l’atténuation lumineuse ; 
• soit de manière arbitraire, sur la base de nos connaissances : le paramétrage du modèle de 
cassure et déracinement, ainsi que les temps moyens de recolonisation. 
La calibration du modèle a été réalisée en mode monospécifique, sur les données de 2017, à l’aide 
d’un algorithme d’optimisation, basé sur la minimisation d’une fonction objectif (i.e. qui minimise 
l’écart entre les résultats de la simulation et les données attendues). Cette phase de calibration a aussi 
permis de déterminer les paramètres intervenant dans les taux de variation instantanés de translocation 
et de mortalité, ainsi que les paramètres d’auto-ombrage des espèces.  
Dans cette phase de calibration du modèle, il s’agissait de retrouver les évolutions saisonnières 
attendues pour chaque espèce, en quelques placettes, dont les densités de biomasses de fin d’été sont 
connues grâce aux campagnes de relevés terrain de mi-septembre 2017 (les données de recouvrement 
observé ayant été converties en densité de biomasse grâce à la relation densité de biomasse-
recouvrement déterminée (cf. Chapitre II). Lors de cette étape, l’évolution saisonnière de M. spicatum 
a été considérée avoir un pic de biomasse en septembre et une biomasse non négligeable au printemps 
(impliquant la nécessité d’un processus de reprise printanière), alors que celle de R. fluitans fait 
l’hypothèse (sur la base de la littérature scientifique) d’un premier pic de biomasse en juin (cf. 
Chapitre I). Il est à noter que si le modèle réussit bien à retrouver un pic précoce de biomasse pour 
cette espèce, celui-ci apparaît plutôt au début du mois de mai dans la simulation.  
 
3. Utilisation du modèle : analyse de l’effet de la hausse des températures  
3.1. Données de forçage de température de l’eau 
L’objectif de cette étude a été d’examiner une des potentialités de ce modèle pour prédire la réponse 
des herbiers de macrophytes dans le cadre de scénarios climatiques.  
Pour ce faire, un scénario climatique RCP d’augmentation des températures mensuelles moyennes de 
l’air pour un horizon moyen (i.e. 2041-2070) a été sélectionné (cf. les différents scénarios RCP du 
GIEC en section §A.2) et comparé à la période de référence 1976 à 2005 (RCPref) et à l’année 2017 





L’analyse a montré que les températures moyennes mensuelles de l’air en 2017 au niveau de la station 
météorologique de Blagnac (la plus proche du site d’étude) étaient supérieures à celles attendues en 
moyenne sous un scénario RCP2.6 à l’horizon 2041-2070 (Figure 5). Également, pour la première 
partie de l’année (i.e. jusqu’en juin), les températures en 2017 atteignaient les niveaux attendus sous le 
scénario le plus pessimiste (i.e. RCP8.5). Par ailleurs à cet horizon, les évolutions annuelles de la 
température de l’air étaient identiques pour les deux scénarios RCP2.6 et RCP4.5. Par conséquent, le 
scénario RCP8.5 nous a paru pertinent pour étudier l’effet de la hausse des températures moyennes 
mensuelles sur la dynamique spatiale et temporelle des espèces de la Garonne moyenne. 
Pour chacun de ces scénarios, un champ 2D de température de l’eau a été calculé à l’aide de 
TELEMAC, à partir (comme mentionné précédemment) d’une condition limite amont (Teau_scénario) 
au pas de temps horaire. Pour déterminer celle-ci à partir des moyennes mensuelles de la température 
de l’air de chaque scénario, nous avons fait l’hypothèse que les différences horaires entre les 
températures de l’eau et de l’air ne sont pas modifiées dans chacun des scénarios. Nous avons donc 
ajouté à la température de l’eau de 2017 (Teau_2017) un delta de température correspondant à la 
différence des températures de l’air entre celles d’un scénario donné et celles de 2017 : 
(Teau-Tair)_scénario = (Teau-Tair)_2017 d’après l’hypothèse de départ 
Soit Teau_scénario = Teau_2017 + (Tair_scénario – Tair_2017) 
avec Tair_scénario la température de l’air ajustée à partir des données de moyennes mensuelles, et 
Tair_2017 celle résultant d’un ajustement des chroniques de température issue de la station de Blagnac. 
Ce calcul a ainsi permis d’obtenir une condition limite amont au pas de temps horaire qui suit le 
scénario considéré et pour lequel seules les températures moyennes mensuelles sont connues. 
La figure 6 montre la comparaison entre les températures de l’eau en 2017 et celles estimées pour les 











Figure 5. Comparaison des températures moyennes mensuelles de l’air à Blagnac en 2017 (« moyenne 
2017 ») avec les températures moyennes mensuelles prédites selon les différents scénarios climatiques 
RCP du GIEC fournis par la DRIAS (« RCP2.6 » et « RCP8.5») à Blagnac pour un horizon moyen (2041-2070). Le 
scénario RCPref (« RCP-Ref ») correspond aux années climatiques de référence (1976-2005). Les courbes 
sont des ajustements non paramétriques des données mensuelles moyennes. Les températures 




supérieures d’environ 1 °C par rapport à RCPref et étaient globalement équivalentes à celles observées 
dans le cas du scénario RCP8.5 (Figure 6 et cf. Annexe 2).  
Durant la période estivale (i.e. de juillet à octobre), les températures de l’eau en 2017 étaient 
également globalement supérieures à celles observées en RCPref mais étaient, en revanche, inférieures 
à celles prévues en RCP8.5, avec des températures moyennes estivales (juillet et août) de 22,3 °C en 
RCPref et 23 °C en 2017 contre 25,1 °C sous un scénario RCP8.5 (Figure 6 et cf. Annexe 2). 
Ainsi, l’année 2017 était une année présentant des conditions thermiques intermédiaires entre les 
conditions moyennes prévues selon les scénarios de la DRIAS, RCPref et RCP8.5. Le maximum des 
températures estivales sur notre site d’étude de la Garonne moyenne, durant les années de référence 
était d’environ 25 °C contre 28 °C à un horizon moyen (i.e. 2041-2070) en août. Les optimums 
thermiques de photosynthèse brute des deux espèces d’intérêt (cf. Chapitre III) n’étant pas dépassés à 
un horizon moyen sous le scénario climatique le plus pessimiste défini par la DRIAS (i.e. RCP8.5), la 
production photosynthétique des herbiers devrait donc être stimulée avec la hausse des températures, y 
compris pour R. fluitans dont l’optimum thermique a été estimé expérimentalement à 28 °C (cf. 
Chapitre III). 
Enfin, pour chaque scénario (RCPref, 2017 et RCP8.5), les données de température de l’eau simulées en 
tout point du maillage à l’aide du code hydrodynamique ont été importées dans le modèle de SAV 
pour calculer les dynamiques de densité de biomasse. Celles-ci ont été comparées entre 2017 et les 
deux scénarios RCP. 
3.2. Réalisation des simulations pour deux scénarios climatiques : comparaison avec 
l’année 2017 
Une fois les paramètres déterminés pour chaque espèce, le modèle paramétré et calibré (§B.2), et les 
données de forçage définies, des simulations de densité de biomasse ont été réalisées en mode 
multispécifique et monospécifique pour l’année 2017. Elles ont ensuite été comparées à deux autres 
simulations selon les scénarios climatiques évoqués précédemment, qui diffèrent uniquement de la 
simulation de 2017 par les données de forçage de température (issues des simulations 
hydrodynamiques basées sur les données de température de l’air des scénarios RCPref et RCP8.5). 
Figure 6. Evolution des températures de l’eau au cours d’une année en fonction de trois scénarios 
climatiques : RCPref, 2017, et RCP8.5. (A) Comparaison entre les scénarios RCPref et 2017; (B) Comparaison 






Bien que le modèle de VAS simule l’évolution des composantes aérienne et souterraine, dans ce 
chapitre seuls les résultats inhérents à la biomasse aérienne sont présentés. Le terme de biomasse fera 
donc référence exclusivement à la biomasse aérienne (i.e. épigée) dans le reste du manuscrit. 
Ces simulations ont permis de comparer, pour les trois scénarios considérés et à l’échelle du site, les 
évolutions annuelles de biomasse (totale et spécifique) et d’abondance relative des espèces (i.e. le ratio 
entre la biomasse d’une espèce et la biomasse totale), ainsi que les biomasses moyennes annuelles 
(totale et spécifique). 
Afin d’identifier les zones d’effets de la température sur les macrophytes submergés, des cartes de 
différences entre les densités de biomasse (totale et spécifique) de deux scénarios ont été réalisées sur 
la base d’une comparaison entre les scénarios RCPref et 2017 mais aussi entre 2017 et RCP8.5. De la 
même manière des cartes de différences d’abondance relative de chaque espèce entre deux scénarios 
ont été réalisées. Une différence négative entre la variable d’intérêt (i.e. densité de biomasse ou 
abondance relative) du scénario RCPref et celle en 2017 indique une valeur plus faible pour cette 
variable dans la période de référence. De même, une différence négative entre 2017 et le scénario 
RCP8.5 indique une valeur plus faible en 2017 pour la variable d’intérêt. 
 
Pour comprendre les différences observées entre les scénarios, et notamment l’influence de la 
température sur les évolutions annuelles de la densité de biomasse, la contribution relative de chaque 
processus impliqué dans la production nette a été étudiée.  
Pour ce faire, nous nous sommes uniquement focalisés sur les processus qui dépendent de la 
température, à savoir : la photosynthèse brute, la respiration et la translocation (la mortalité par 
sénescence et les pertes mécaniques n’ont pas été pas considérés). La translocation (dite nette) 
considérée ici est la résultante des deux processus de translocation précédemment définis (§B.1.1). Les 
taux de variation instantanés (spécifiques, c’est-à-dire par unité de densité de biomasse) de ces trois 
processus ont été comparés entre les 3 simulations. Cette comparaison a été réalisée à l’échelle du site, 
c'est-à-dire que les taux ont été moyennés à l’échelle du site et à une date donnée pertinente pour 
chaque comparaison (RCPref vs. 2017 et RCP8.5 vs. 2017). Plus précisément, les taux ont été moyennés 
sur une période de quelques jours (ici, 5) à partir de cette date, afin de s’affranchir d’un potentiel jour 
de températures extrêmes. 
Deux autres taux ont été inclus dans la comparaison : ceux de photosynthèse nette, résultant des taux 
de photosynthèse brute et de respiration, et ceux de production nette (résultante des taux de 
photosynthèse nette et de translocation nette). 
Chacun de ces taux de variation a été discuté sous trois formes : un taux « Jour » (moyenne sur les 
heures de jour), un taux « Nuit » (sur les heures de nuit) et un taux circadien (i.e. sur 24 h, 
correspondant à la somme des deux précédents). La distinction entre les heures de jour et de nuit s’est 
faite sur la donnée de rayonnement solaire (données météorologiques) : les heures de nuit sont celles 
pour lesquelles le rayonnement global est strictement nul. 
Les taux de photosynthèse nette et les taux de production nette, ont été ensuite comparés pour les 
différents scénarios. 
Analyser les différents taux moyens impliqués dans la production nette pour une période donnée 
correspond alors à étudier le bilan carboné moyen des plantes pour cette période d’intérêt. Cette 
analyse a été réalisée pour les deux espèces étudiées (M. spicatum et R. fluitans) afin d’expliquer leurs 








Tous les résultats obtenus ont été analysés pour les deux espèces et les trois scénarios. Ici, nous nous 
sommes concentrés sur les résultats les plus pertinents. 
1. Dynamique spatiale et temporelle de la VAS en 2017 
1.1. Evolution annuelle de la biomasse totale et spécifique 
En 2017, les évolutions spatiales et temporelles de biomasse (totale et spécifique) en mode 
multispécifique montrent que les herbiers suivent une dynamique saisonnière (Figure 7A) et 
s’installent le long des berges du site d’étude, avec une biomasse plus importante dans les zones de 
substrat meuble (i.e. galets, gravier), moins profondes et présentant de faibles vitesses de courant 
(Figure 7B).  
La biomasse totale est quasi nulle en hiver et augmente rapidement au printemps (en général à partir 
de mars). Cette augmentation se poursuit avec une extension progressive des macrophytes le long des 
berges du lit mineur, à l’aval du site en rive gauche et dans le bras mort, jusqu’à atteindre un 



























Figure 7. Evolution annuelle de la biomasse sur le site d’étude en 2017 (mode multispécifique) : (A) 
Biomasse totale (i.e. sommes des biomasses de M. spicatum et R. fluitans) et spécifique, cumulées à 
l’échelle du site ; (B) Distributions spatiales de la densité de biomasse totale sur le site d’étude, à 





légèrement et se maintient à des niveaux relativement élevés jusqu’à fin septembre (e.g. avec 1,8 tMS 
de biomasse totale le 15 septembre). Ensuite, la biomasse totale décroit dès début octobre avec la 
sénescence des macrophytes. 
Concernant les espèces, R. fluitans s’installe en premier dans l’année avec une rapide et importante 
augmentation de sa biomasse au printemps, et un maximum de biomasse atteint en mai. Passé le pic, 
sa biomasse diminue ensuite progressivement jusqu’à la fin de l’année (Figure 7A). M. spicatum se 
développe, en revanche, plus tardivement sur le site, avec une augmentation beaucoup plus 
progressive de sa biomasse à partir du mois d’avril, jusqu’à atteindre un maximum en août-septembre. 
Toutefois, sa biomasse à l’échelle du site reste très nettement inférieure à celle de R. fluitans tout au 
long de l’année. Ceci a été confirmé par l’analyse de l’évolution annuelle de la distribution spatiale des 
densités de biomasse : R. fluitans est en effet globalement dominante sur plus de la moitié du site, avec 
une densité de biomasse supérieure à celle de M. spicatum, en particulier en rive gauche, le long des 
berges et dans le bras mort, et ce quel que soit le mois de l’année. La figure 8 en est une illustration 
aux dates du 15 mai et du 15 septembre. 
 
En mai, l’écart sur le site entre les densités de biomasse des espèces est le plus important, avec des 
densités de biomasse allant jusqu’à 122 gMS.m-2 par endroits (et une densité moyenne 75 gMS.m-2 ) pour 
R. fluitans, alors que celles concernant M. spicatum sont globalement limitées à 20 gMS.m-2 (Figure 
8A) : M. spicatum est en effet très peu abondant relativement à R. fluitans sur la quasi-totalité du site, 
à l’exception d’une zone à l’aval en rive gauche où les densités de biomasse atteignent environ 39 
gMS.m-2. Toutefois, au cours de l’année les écarts de densité de biomasse entre ces deux espèces se 
réduisent avec une augmentation progressive de la biomasse de M. spicatum jusqu’en septembre suite 
à son démarrage printanier (cf. Figure 7A). En septembre, la production de biomasse des deux espèces 
semble légèrement plus équilibrée avec des densités de biomasse pour M. spicatum plus importantes, 



















Figure 8. Distributions spatiales des densités de biomasse pour M. spicatum (en bleu) et R. fluitans (en 





gauche) (Figure 8B). Les densités de biomasse de R. fluitans, diminuent par rapport à mai sur la partie 
médiane du site et dans le bras mort, mais restent nettement supérieures à celles de M. spicatum (avec 
des valeurs oscillant majoritairement entre 16 et 76 gMS.m-2 sur ces zones). 
Ainsi, en 2017, un partage spatial et temporel de l’occupation de l’espace entre les espèces est observé, 
et pourrait jouer un rôle dans leur coexistence à moyen terme. Également, les conditions 
environnementales dans certaines zones ne sont pas favorables à R. fluitans, contrairement à M. 
spicatum, permettant à ce dernier de progresser sur le site. La comparaison avec des simulations 
similaires en mode monospécifique a permis de tester cette hypothèse. 
1.2. Influence des interactions entre espèces dans leur dynamique 
La comparaison de la simulation précédente multispécifique avec la même simulation mais en mode 
monospécifique, a mis en évidence une influence des interactions interspécifiques dans la dynamique 
de production des espèces (Figure 9). Une dynamique annuelle de biomasse très similaire est observée 
pour R. fluitans en mode multispécifique et en mode monospécifique, avec une légère différence sur le 
plan quantitatif, de l’ordre d’un facteur 1,4 (Figure 9A). En revanche, une grande différence en termes 
d’amplitude de biomasse est constatée pour M. spicatum selon que cette espèce est seule sur le site 
(i.e. simulations en mode monospécifique) ou en compétition avec R. fluitans (i.e. simulations en 
mode multispécifique) (Figure 9B). En effet, lorsque le myriophylle est le seul présent, sa biomasse est 
significativement supérieure à celle obtenue en mode multispécifique, avec une différence d’un facteur 
3,3 au pic de biomasse au 15 septembre (Figure 9B). Cependant, l’allure générale de la dynamique 
saisonnière reste la même entre les deux modes. 
Par conséquent, en mode multispécifique la dynamique de biomasse de M. spicatum semble fortement 
influencée par l’interaction avec R. fluitans. En revanche, la dynamique de biomasse de R. fluitans est 
quasiment indépendante des interactions avec M. spicatum. 
Les résultats précédents ont permis de donner un aperçu de l’évolution spatiale et temporelle de la 
biomasse totale et spécifique de la VAS en 2017. L’objectif suivant a été d’évaluer dans quelle mesure 
le changement climatique peut altérer cette dynamique. L’année 2017 présentant des conditions 
thermiques intermédiaires entre celles observées en moyenne durant la période de référence (RCPref) et 
celles attendues à l’horizon moyen (2041-2070), la simulation multispécifique de 2017 ont été ensuite 
comparées aux simulations relatives aux scénarios RCPref et RCP8.5, afin d’étudier les potentiels effets 
Figure 9. Comparaison des évolutions annuelles de la biomasse (cumulée à l’échelle du site) en 2017 pour R. 






de la hausse des températures sur la dynamique des communautés (en termes de patrons saisonniers, 
de production totale de biomasse et d’abondance relative des espèces). Tous les résultats qui seront 
présentés ci-après seront analysés pour un mode multispécifique, et seront essentiellement concentrés 
sur la comparaison entre 2017 et RCP8.5. La comparaison entre le scénario RCPref et 2017, si elle est 
mentionnée, viendra appuyer les tendances observées, ou mettre en exergue quelques nuances. 
2. Effet de la hausse des températures sur la dynamique spatiale et temporelle de la VAS 
2.1. Biomasse totale  
La comparaison des évolutions annuelles de la biomasse totale (i.e. M. spicatum + R. fluitans) à 
l’échelle du site entre 2017 et les deux scénarios RCPref et RCP8.5 a permis d’appréhender l’influence 
de la hausse des températures sur la production nette de biomasse totale (Figure 10). En effet, bien que 
les processus de pertes mécaniques soient impliqués dans les variations de biomasse, ceux-ci sont 
indépendants de la température (§B.1.1). Par conséquent les différences de biomasse observées entre 
les différents scénarios ne peuvent être attribuées qu’à des différences de production nette. 
Au printemps (jusqu’à mi-mai), comme la comparaison des températures des scénarios le laisse 
présager, les températures étant les mêmes en 2017 et sous le scénario RCP8.5 (et supérieures aux 
températures en RCPref) (§B.3.1), l’évolution annuelle de la biomasse totale en 2017 suit la même 
tendance et amplitude que sous un scénario RCP8.5 et la biomasse est légèrement supérieure à celle 
observée sous un scénario RCPref.  
Les pics de biomasse en 2017 et RCP8.5 sont observés plus précocement dans l’année (en mai) et sont 
plus faibles que celui observé sous un scénario RCPref. Après ce pic, les biomasses en 2017 et en 
RCP8.5 diminuent plus ou moins rapidement et, à partir de la mi-juillet, la biomasse totale dans ce 
dernier scénario devient inférieure à celle observée en 2017. En effet, en septembre, la biomasse en 
2017 atteint les mêmes niveaux qu’en RCPref mais est nettement supérieure à celle observée sous un 
scénario RCP8.5. 
 
Par conséquent, la hausse des températures prévue dès la deuxième moitié de l’année sous un scénario 
RCP8.5 (§B.3.1) a globalement un effet négatif sur la biomasse totale par rapport aux années de 
référence (visible dès le mois de mai) et par rapport à 2017 (visible à partir de juillet). 
 
L’analyse spatiale des différences de densité de biomasse totale entre 2017 et les différents scénarios 













Figure 10. Evolution annuelle de la biomasse totale (i.e. M. spicatum + R. fluitans) cumulée sur le site 




entre scénarios montrent bien des densités de biomasse quasi similaires entre 2017 et sous le scénario 
RCP8.5 sur tout le site, mais plus importantes qu’en RCPref (cf. Annexe 3A). En revanche, au mois de 
septembre, les densités de biomasse en RCP8.5 sont bien inférieures à celles observées en 2017 (avec 
une différence positive entre les densités de biomasse entre 2017 et RCP8.5) (Figure 11), elles-mêmes 
quasiment similaires à celles obtenues sous un scénario RCPref ce mois-ci (cf. Annexe 3B). 
Il peut être noté que sur l’ensemble des herbiers, les différences de densité de biomasse entre ces 
scénarios deux à deux ne présentent globalement pas de patron spatial particulier (même si en 
septembre 2017, dans le chenal central, en amont du site, les densités de biomasse étaient déjà par 
endroits inférieures à celles observées en RCPref (cf. Annexe 3). 
 
Ainsi, en 2017 et en RCP8.5, la hausse des températures a un impact négatif sur la production nette de 
biomasse totale. Du fait de la forte contribution relative de la biomasse de R. fluitans à la biomasse 
totale (§C.1.1), il est possible que la baisse observée pour cette dernière soit due à une baisse de 
biomasse de R. fluitans. Pour le confirmer, l’analyse de l’influence de la hausse des températures dans 
la dynamique des espèces a été requise.  
2.2. Modification de la dynamique des espèces 
2.2.1. Abondances relatives des espèces 
La comparaison des évolutions annuelles d’abondance relative des espèces d’intérêt à l’échelle du site 
entre 2017 et les deux scénarios RCP a permis de mettre en évidence les évolutions de la structure des 
communautés avec la hausse des températures (Figure 12).  
Quel que soit le scénario climatique (RCPref ou RCP8.5), l’abondance relative de R. fluitans suit une 
dynamique temporelle inversée par rapport à celle de M. spicatum comme observé en 2017 (cf. Figure 
8) : elle est la plus élevée au printemps (avec un pic d’abondance relative en mai), puis diminue durant 
l’été et tend à se stabiliser vers la fin de l’année. Elle est également toujours nettement plus importante 
que celle de M. spicatum, en particulier entre avril et juillet (Figure 12). 
Figure 11. Distribution spatiale des différences de densité de biomasse 
totale calculées entre 2017 et le scénario RCP8.5 sur le site d’étude au 15 
septembre. Une différence positive (en vert) indique une densité de 





Toutefois, la structure de la communauté tend à être modifiée avec la hausse des températures. En 
effet, à partir de juillet, les écarts entre les abondances relatives des espèces commencent à diminuer 
en 2017 et RCP8.5 (Figure 12) : par exemple en juillet, l’abondance relative de R. fluitans est 5,25 fois 
plus importante que celle de M. spicatum sous un scénario RCPref, contre 3,6 fois supérieure en 2017. 
Puis, à partir de la mi-septembre, les écarts des abondances relatives entre 2017 et RCP8.5 s’accentuent 
: l’abondance relative de R. fluitans est alors quasiment équivalente à celle de M. spicatum (avec 59 % 
d’abondance relative pour R. fluitans vs. 41 % pour M. spicatum) sous un scénario RCP8.5 (vs. 63 et 36 
% pour R. fluitans et M. spicatum, respectivement, en 2017). 
L’analyse de la distribution des différences d’abondance relative entre 2017 et les scénarios RCP pour 
ces deux périodes (i.e. juillet et mi-septembre) a permis de confirmer ces tendances à l’échelle du site 












Figure 12. Evolution annuelle de l’abondance relative de M. spicatum (Msp, en bleu) et R. fluitans (Rfl, en 
rouge) sur le site en fonction des trois scénarios climatiques (2017, RCPref et RCP8.5). 
Figure 13. Exemples de distributions spatiales des différences d’abondance relative pour R. fluitans (Rfl) 
entre 2017 et les scénarios RCP au 1er juillet (à gauche) et 15 septembre (à droite) : (A) Comparaison entre 
le scénario RCPref et 2017. Une différence positive (en vert) indique une plus forte abondance relative sous 
un scénario RCPref qu’en 2017 ; (B) Comparaison entre 2017 et le scénario RCP8.5. Une différence positive 





Spatialement, l’abondance relative de R. fluitans diminue bien en 2017, relativement au RCPref (zones 
vertes sur la figure 13A) et continue de régresser en RCP8.5 sur la majorité du site (zones vertes sur la 
figure 13B). Cette diminution est néanmoins plus importante entre RCPref et 2017 qu’entre 2017 et 
RCP8.5. Également, il reste quelques zones, en particulier une bande étroite qui longe le chenal central 
sur la partie amont du site, où les différences d’abondance relative restent négatives entre 2017 et le 
scénario RCP8.5 pour R. fluitans (zone rose sur la figure 13B), montrant une plus forte abondance de 
cette dernière en RCP8.5 dans cette zone plus profonde du site. 
Par conséquent, au regard des précédents résultats, malgré une baisse globale de son abondance 
relative, R. fluitans ne disparaît pas sur le site avec la hausse des températures, en particulier sous un 
scénario RCP8.5. Elle sera même toujours dominante sur le site. Toutefois, l’abondance relative de M. 
spicatum est en progression, notamment dans les zones du site où R. fluitans lui laisse de l’espace.  
2.2.2. Biomasse moyenne annuelle des espèces 
La comparaison des biomasses moyennes annuelles des espèces (à l’échelle du site) entre les 
scénarios a confirmé que la biomasse moyenne de R. fluitans est supérieure à celle de M. spicatum 
quel que soit le scénario et a mis en évidence un schéma inversé des évolutions des productions des 
espèces (Figure 14). 
En effet, la biomasse moyenne annuelle de R. fluitans diminue progressivement depuis les années de 
référence (d’un facteur 1,2), alors que celle de M. spicatum augmente de manière concomitante. 
Durant la période de référence (i.e. RCPref), environ 80 % de la biomasse totale moyenne annuelle était 
due à la production de R. fluitans (avec ca. 1,25 tMS de biomasse totale moyenne annuelle), alors qu’en 
RCP8.5, la biomasse moyenne annuelle de R. fluitans ne représenterait plus que 70 % environ de la 
biomasse totale moyenne.  
Toutefois, malgré une baisse de l’abondance relative de R. fluitans sous un scénario RCP8.5 (§C.2.2.1), 
cette espèce est capable de maintenir une biomasse annuelle moyenne encore largement supérieure à 
celle de M. spicatum. R. fluitans restant, dans tous les cas, majoritaire au sein de la communauté, la 
baisse de sa biomasse moyenne annuelle pour des températures plus chaudes explique la diminution de 
biomasse totale observée dans ces conditions (§2.1). 
Puisque les taux de photosynthèse brute sont stimulés par la température (§B.1.1 et cf. Chapitre III) et 
que les températures optimales pour ce processus ne sont dépassées pour aucune des deux espèces 
(Topt ~ 28 °C pour R. fluitans et Topt ~ 37 °C pour M. spicatum), il serait attendu que, sous un scénario 
de hausse des températures moyennes (2017 relativement au RCPref et RCP8.5 relativement à 2017), la 
biomasse produite annuellement soit plus élevée pour les deux espèces. Or, si l’on constate bien une 
augmentation de la production de biomasse pour M. spicatum, le contraire est observé pour R. fluitans.  
Figure 14. Biomasses moyennes annuelles à 
l’échelle du site en fonction des trois 
scénarios de température (RCPref, 2017 et 
RCP8.5) : biomasses spécifiques de R. fluitans 








Par conséquent, il est nécessaire d’examiner le bilan carboné des espèces (§B.3.2) pour expliquer ces 
observations. Les prochains résultats présenteront donc une comparaison des taux de variation 
instantanés des différents processus écophysiologiques impliqués dans la production nette de biomasse 
et dépendants de la température ; cette comparaison est conduite entre chaque paire de scénarios 
(RCPref vs. 2017 et 2017 vs. RCP8.5).  
3. Effet de la hausse des températures sur le bilan carboné des espèces 
3.1. Ranunculus fluitans 
L’étude du bilan carboné moyen de R. fluitans à certaines périodes de l’année en fonction des trois 
scénarios climatiques a permis de préciser quel processus était impliqué dans la baisse de biomasse 
moyenne annuelle observée (§C.2.2.2). L’analyse des évolutions annuelles de densité de biomasse 
entre deux scénarios (e.g. 2017 et RCP8.5) a permis de mettre en évidence à partir de quel moment la 
hausse des températures avait un effet négatif sur la production nette de R. fluitans et donc à partir de 
quelle date calculer et comparer son bilan carboné (moyenné sur la période d’intérêt) (Figure 15). 
En effet, en 2017, le deuxième pic de biomasse de R. fluitans s’étale un peu plus dans l’été, avec une 
dépression très progressive de juillet à septembre alors que sous un scénario RCP8.5, la production 
diminue drastiquement après le second pic dès le 21 juillet (Figure 15A), montrant un effet négatif de 
Figure 15. Comparaison des bilans carbonés de R. fluitans en 2017 et sous un scénario RCP8.5 : (A) Evolution annuelle de la 
densité de biomasse moyenne à l’échelle du site sous les deux scénarios : la droite verticale indique la période à laquelle 
cette comparaison est menée, ici au 21 juillet ; (B-D) Comparaison des taux de variation instantanés des différents 
processus impliqués dans la production nette de biomasse : (B) moyennés sur une période de 24h ; (C) moyennés sur les 
heures de jour ; (D) moyennés sur les heures de nuit. Les processus considérés sont la photosynthèse brute (Pbrut), la 




la hausse des températures sur la production nette à partir de juillet. C’est à partir du 21 juillet que la 
densité de biomasse de R. fluitans devient inférieure à celle observée en 2017 (Figure 15A). Le bilan 
carboné moyen de R. fluitans sur une période de 24h (i.e. un jour + une nuit) (Figure 15B), le jour 
(Figure 15C) et la nuit (Figure 15D), a donc été calculé à partir de cette date sur une période de 
quelques jours (cf. B.3.2) en 2017 et sous le scénario RCP8.5. 
Sur une période de 24h (jour + nuit), la baisse du taux de production nette observée en RCP8.5 est 
due à une baisse des taux de photosynthèse nette et de translocation nette (Figure 15B). La 
translocation nette sur cette période est faible mais toujours positive, indiquant une légère 
supériorité de la translocation des parties racinaires vers les parties aériennes. La translocation nette 
contribue ainsi peu à la production nette. Les taux de photosynthèse brute et de respiration sont en 
revanche plus importants sous le scénario RCP8.5, relativement à 2017. La respiration accrue en RCP8.5 
peut donc être impliquée dans la baisse du taux de photosynthèse nette observée, qui, associée à une 
plus faible translocation des parties souterraines vers les parties aériennes, peut d’autant plus 
contribuer à la baisse de production nette observée.  
Les taux de jour de photosynthèse brute et de respiration sont également plus élevés sous un 
scénario RCP8.5, relativement à ceux de 2017 (Figure 15C). Toutefois, durant le jour, la plus forte 
contribution de la photosynthèse brute dans la photosynthèse, et son augmentation en RCP8.5 entraîne 
un taux jour de photosynthèse nette en RCP8.5 légèrement supérieur à 2017. En revanche, associé, à un 
taux jour accru de translocation nette négative (i.e. indiquant un stockage racinaire plus important), le 
taux de production nette de jour diminue légèrement sous un scénario RCP8.5. Cependant, ce n’est pas 
cette légère baisse de la production nette de jour qui est responsable de la baisse de production nette 
observée sur une période de 24h. 
Durant la nuit, la contribution de la translocation du stockage racinaire vers les parties aériennes 
(translocation nette positive) dans le taux de production nette reste faible en comparaison de celle de la 
photosynthèse nette. De plus, il n’y a pas de différence pour la translocation nette entre les scénarios. 
Par conséquent, les différences de production nette nocturne sont exclusivement dues à la 
photosynthèse nette (Figure 15D), et donc à la respiration. Cette différence de photosynthèse nette 
entre les deux scénarios étant plus importante la nuit que le jour et en défaveur du scénario RCP8.5, 
celle-ci est bien inférieure sur une période de 24h sous ce scénario, entraînant une production nette 
journalière impactée négativement par la hausse des températures. Ainsi, la part de la production brute 
de R. fluitans perdue du fait de la respiration s’accroît lorsque les températures augmentent (i.e. 
l’augmentation des pertes liées à la respiration entre les simulations RCP8.5 et 2017 est supérieure à 
l’augmentation de photosynthèse brute). 
Enfin, les mêmes observations ont été faites lors de la comparaison du bilan carboné moyen de R. 
fluitans entre les scénarios RCPref et 2017 (cf. Annexe 4) à partir du 4 mai (date à laquelle la production 
nette en 2017 devient inférieure à celle observée dans les années de référence), permettant de 
confirmer la précédente conclusion : la production nette de R. fluitans est impactée négativement par 
la hausse des températures, majoritairement en raison d’une respiration davantage stimulée par la 






3.2. Myriophyllum spicatum  
La même démarche d’analyse du bilan carboné a été réalisée pour M. spicatum afin d’expliquer 
l’augmentation de biomasse moyenne observée avec la hausse des températures (§C.2.2.2, Figure 14).  
En 2017, les températures étant supérieures aux températures en RCPref (et inférieures à celles RCP8.5 
dès le mois de juin), la densité de biomasse de M. spicatum atteignait globalement des niveaux 
intermédiaires, par rapport à ceux observés sous les scénarios RCPref et RCP8.5 (Figure 16A et cf. 
Annexe 5A). En particulier, en juillet, quand M. spicatum commence à être relativement abondant sur 
le site (cf. Figure 12), les densités de biomasse entre deux scénarios étaient très différentes. 
 
La comparaison de son bilan carboné pendant l’été (calculé à partir du 1er juillet) entre 2017 et le 
scénario RCPref a confirmé que pour des températures printanières supérieures en 2017, les taux de 
variation journaliers (à l’échelle du site) de la photosynthèse nette et de la translocation nette 
(impliquée dans la production) sont supérieurs à ceux observés en RCPref (Figure 16B). En effet, les 
taux journaliers de photosynthèse brute et de respiration sont plus importants en 2017 (la translocation 
étant négligeable à cette époque de l‘année). Par ailleurs, la différence entre les taux de photosynthèse 
brute et de respiration est plus importante en 2017 relativement à celle observée sous un scénario 
RCPref, conduisant à une photosynthèse nette plus élevée en 2017. 
 
En revanche, lors des comparaisons entre 2017 et RCP8.5, l'augmentation de la biomasse moyenne 
annuelle en RCP8.5 est plus subtile à expliquer. En effet, au printemps, tout comme précédemment, la 
photosynthèse nette de M. spicatum est légèrement supérieure en RCP8.5 à celle de 2017 (cf. Annexe 
5), du fait de températures très légèrement supérieures dans ce scénario (cf. Figure 6). La translocation 
nette positive de M. spicatum (i.e. translocation du stock racinaire vers les parties aériennes) plus 
importante en RCP8.5 permet de générer des densités de biomasse plus importantes. A partir de juillet, 
les densités de biomasse en RCP8.5 tendent à stagner puis à diminuer à partir du mois d’août, à des 
niveaux inférieurs à ceux de 2017 (cf. Annexe 6A). En effet, une analyse similaire en termes de bilan 
carboné a montré qu’à partir de juillet, M. spicatum se comportait comme R. fluitans avec une 
respiration nocturne importante sous le scénario RCP8.5, entraînant une baisse de production nette 
Figure 16. Comparaison du bilan carboné de M. spicatum en 2017 et sous un scénario RCPref : (A) Evolution annuelle de la 
densité de biomasse moyenne à l’échelle du site sous les deux scénarios : la droite verticale indique la période à laquelle 
cette comparaison est menée, ici au 1er juillet ; (B) Comparaison des différents taux de variation instantanés impliqués 
dans la production nette de biomasse, moyennés sur la journée. Les processus considérés sont la photosynthèse brute 






journalière (cf. Annexe 6B-D). Cette diminution n’est cependant pas assez importante pour entraîner 
une baisse de la biomasse moyenne annuelle. 
 
Par conséquent, les simulations en mode multispécifique ont montré des résultats en cohérence avec 
l’écologie de M. spicatum, à savoir, une augmentation globale de la production nette avec un scénario 
de hausse des températures, dans un horizon moyen, en raison d’une stimulation des taux de 
photosynthèse nette et, dans une moindre mesure, de translocation des parties souterraines vers les 
parties aériennes.  
D. DISCUSSION 
 
Comprendre la relation entre la température et la production de biomasse des macrophytes est un enjeu 
particulièrement important compte tenu du contexte actuel de changement climatique. Jusqu'à présent, 
la plupart des recherches se sont concentrées sur les effets du changement climatique sur des 
organismes isolés, plutôt que sur des communautés entières. Bien que cette approche soit utile pour 
comprendre les mécanismes spécifiques associés aux effets des changements environnementaux, elle 
ignore les interactions entre espèces qui peuvent réduire ou amplifier les réponses spécifiques, 
modifiant ainsi les réponses prédites au niveau de l'assemblage (Kroeker et al., 2010). D’autre part, à 
notre connaissance, peu d'études sont disponibles pour évaluer comment les interactions compétitives 
entre macrophytes submergés avec une écologie différente peuvent être affectées par la hausse des 
températures comme observée par exemple en 2017, et encore à venir à un horizon moyen (2041-
2070). 
A l’heure où les effets du changement climatique sur la température de l’eau sont déjà observés sur la 
Garonne, une gestion efficace de la végétation aquatique submergée (VAS) nécessite des informations 
fiables sur les processus régulant la dynamique annuelle des espèces indigènes, sur leurs exigences 
écologiques, qui sous-tendent leur distribution locale, et la structure des communautés.  
Grâce à la boîte à outils mise en place dans ce travail de thèse et au modèle de VAS développé dans le 
cadre du projet DEMETHER, cette étude a fourni de nouvelles informations sur la façon dont le 
réchauffement futur de l’eau peut influer dans la dynamique de la VAS et dans quelle mesure il peut 
modifier les relations de dominance entre les espèces et affecter la diversité des angiospermes d'eau 
douce.  
1. Dynamique spatiale et temporelle de la VAS de la Garonne face au changement 
climatique 
Alors que la sécheresse estivale et la pression accrue sur les ressources en eau entraînant des étiages 
précoces et sévères, favorisent normalement la prolifération de certains macrophytes (Abou-Hamdan 
et al., 2005; Sender, 2009), nos simulations de production de biomasse ont montré que celle-ci 
n’augmenterait pas à un horizon moyen sous un scénario RCP8.5 et aurait même tendance à diminuer 
sur notre site d’étude, avec la hausse des températures. La baisse de biomasse totale moyenne annuelle 
observée est attribuée à la baisse de production nette de R. fluitans sous un scénario de hausse des 
températures (2017 ou RCP8.5).  
 
D’après les simulations de températures de l’eau (§B.3.1), les températures maximales sur la Garonne 
atteindront 28 °C sous un scénario RCP8.5 : les températures optimales respectives de photosynthèse 
brute de M. spicatum et R. fluitans ne seront donc pas dépassées sous ce scénario avec un Topt ~ 38 °C 





production de chacune de ces espèces soit plus importante sous un scénario de hausse des 
températures. Or, nos résultats indiquent que la réponse des macrophytes au réchauffement est 
espèce-dépendante et que seule la production nette de M. spicatum serait favorisée avec le 
changement climatique, entraînant une biomasse spécifique plus importante dans les prochaines 
décennies. L’étude des processus physiologiques des espèces a permis d’identifier comment leur taux 
respectif était impacté par la hausse des températures. 
Concernant M. spicatum, l’augmentation de sa production nette, résultant d’un accroissement de sa 
photosynthèse brute et, dans une moindre mesure, de la translocation de carbone des parties 
souterraines vers les parties aériennes, est cohérente avec l’écologie de l’espèce, avec une capacité 
maximale de production photosynthétique (Pmax) encore non atteinte sous les températures futures 
prévues à un horizon moyen. En revanche, avec des températures plus élevées, le taux de respiration 
peut augmenter à une vitesse plus rapide que celui de la photosynthèse brute (Masini et Manning, 
1997; Herzka et Dunton, 1998; Hancke et Glud, 2004) ayant un impact globalement négatif sur la 
production primaire nette des espèces sensibles (i.e. avec un optimum thermique plus faible), en raison 
d’une baisse du ratio photosynthèse:respiration (P:R). C’est ce qui a été notamment observé chez de 
nombreuses espèces d’algues et d’angiospermes marines (Short et Neckles, 1999; Demars et 
Trémolières, 2009; Rosset et al., 2010), mais aussi dans ce travail pour R. fluitans, dont la respiration a 
particulièrement contribué à la baisse de production nette journalière observée.  
Néanmoins, le comportement de M. spicatum en RCP8.5, similaire à celui de R.fluitans, à partir du mois 
de juillet (i.e. période des plus fortes températures) laisse présager le fait que sa biomasse moyenne 
annuelle pourrait devenir plus faible à un horizon lointain (2071-2100), dans un scénario où les 
températures continueraient de croître. 
 
A un horizon moyen, outre cet effet quantitatif du réchauffement des eaux, un effet qualitatif de la 
hausse des températures est observé, avec une baisse de l’abondance relative de R. fluitans (et 
inversement pour M. spicatum).  
Les différences dans les réponses des espèces au réchauffement peuvent entraîner des changements 
dans les capacités de compétition qui influencent la dynamique des populations et la structure de la 
communauté (Walther et al., 2002; Thuiller et al., 2005; Walther, 2010). Cela implique que la 
composition des communautés et les relations de dominance entre les macrophytes submergés 
pourraient être modifiées dans un scénario de réchauffement des températures de l’eau. Toutefois R. 
fluitans ne disparaît pas du site, au niveau duquel on observe la coexistence des deux espèces. Par 
rapport aux années de référence les communautés sont plus équilibrées en 2017 et RCP8.5. Néanmoins 
aucun changement drastique de la structure des communautés n’est observé entre 2017 et le scénario 
RCP8.5. 
Même avec une capacité maximale de production photosynthétique (Pmax) plus faible (cf. Chapitre III), 
et une baisse de son abondance relative sous un scénario RCP8.5, R. fluitans est capable de maintenir 
une production nette annuelle plus élevée que M. spicatum et de maintenir sa dominance. La 
compétition pour la lumière entre ces deux espèces aux formes de croissance différentes pourrait 
expliquer les différentes réponses de production nette entre M. spicatum et R. fluitans sous un scénario 
de hausse des températures (e.g. RCP8.5) et le maintien de la dominance de R. fluitans.  
 La faible intensité de demi-saturation (Ik ~ 42 µE.m-2.s-1) de R. fluitans et sa capacité à croître à des 
températures plus fraîches (cf. Chapitres I et III) lui confèrent d’autant plus une capacité à (i) croître 
plus rapidement sous de faibles intensités lumineuses, (ii) à s’installer plus précocement dans l’année 
sur le site (dès le mois de mai), (iii) à s’allonger rapidement pour atteindre les eaux de surface avant 
M. spicatum, et (iv) à réduire la pénétration de la lumière à travers la colonne d'eau pendant la phase 




fluitans en 2017 est bien supérieure à celle de M. spicatum, qui sature rapidement aux alentours de 2 m 
sur ce site. 
Ainsi, cette stratégie permettrait à R. fluitans de rester compétitive face à M. spicatum, connu pour 
former une canopée à la surface (cf. Chapitre I). Cette stratégie expliquerait alors la coexistence 
toujours observée sous un scénario de hausse des températures mensuelles. D’autre part, les traits 
écophysiologiques de R. fluitans et la compétition pour la lumière entre les deux espèces expliquerait 
que la dynamique de production de M. spicatum soit fortement influencée par la présence de R. 
fluitans qui, en démarrant précocement son développement au cours de la saison de végétation, 
limiterait le développement des autres espèces submergées sur le site.  
Enfin, les simulations ont montré une dynamique saisonnière presque inversée pour les deux espèces : 
alors que R. fluitans régresse durant la seconde partie de l’année, M. spicatum progresse sur le site, 
occupant la place laissée par R. fluitans. Par conséquent, cette complémentarité de niche temporelle 
entre ces deux espèces est certainement un mécanisme important dans la coexistence de celles-ci sur le 
site d’étude. En effet, dans un modèle théorique simplifié (i.e. sans différence entre les espèces en 
terme de réponse à la hausse des températures), il serait attendu que l’espèce avec la capacité 
maximale de production la plus élevée (M. spicatum, cf. Chapitre III), élimine l’autre espèce (R. 
fluitans). Or, la ségrégation temporelle déjà observée en RCPref, s’accroît avec l’augmentation des 
températures en 2017, et a fortiori sous un scénario RCP8.5. 
A ce jour, le modèle a permis de fournir des informations sur les évolutions spatiales et temporelles 
actuelles et futures des espèces principales de la Garonne et de leurs interactions, pour des contextes 
climatiques définis. Toutefois, les simulations actuelles présentent quelques limites, qui méritent 
d’être prises en compte, afin d’apporter des réponses précises et complètes sur l’effet du changement 
climatique sur les communautés. 
2. Limites des simulations et voies d’améliorations 
La version actuelle du modèle considère que ces communautés ne sont constituées que de deux 
espèces : M. spicatum et R. fluitans. De nombreuses études ont montré que selon leur position dans la 
masse d’eau et leurs capacités d’adaptation, des espèces aquatiques de types biologiques différents ne 
seront pas affectées de la même façon par une augmentation des températures de l’eau (Barko et 
Smart, 1981; Scheffer et al., 1992; Mckee et al., 2002; Netten et al., 2011; Zhang et al., 2015). Une 
première voie d’amélioration des simulations serait donc d’intégrer la troisième espèce majeure 
présente et abondante sur le site, Potamogeton nodosus (cf. Chapitre I). Netten et al. (2010, 2011) ont 
précisé qu’en fonction de leur limite de tolérance à la température, les espèces submergées pérennes 
(i.e. passant l’hiver sous la forme d’organes de réserve) et les macrophytes libres flottants pourraient 
supplanter les espèces submergées annuelles dans le cas d’une augmentation de la température de 
l’eau. En effet, les feuilles flottantes confèrent aux espèces qui en sont pourvues, un accès prioritaire à 
la lumière. Par ailleurs, l’acclimatation photosynthétique serait particulièrement importante chez les 
espèces pérennes à longue durée de vie qui connaissent une augmentation des températures pendant la 
saison de croissance au cours de la saison (Way et Yamori, 2014). Par conséquent, grâce à son 
bimorphisme foliaire et à la formation de structures de réserves lui permettant de passer l’hiver 
(rhizomes) (Frank, 1966), P. nodosus pourrait alors être un compétiteur pour M. spicatum et R. fluitans 
et influencer négativement l’abondance relative de ces espèces. 
Par ailleurs, à l’heure actuelle, le modèle mécaniste est encore basé sur de nombreux paramètres 
libres et optimisés, ou issus de la littérature (les paramètres les plus sensibles ayant été toutefois 





lumière, et en particulier, pour chaque espèce, le paramètre d’atténuation par la végétation elle-
même.  
Les coefficients d’atténuation linéaire de la lumière, liée à l’eau (en raison des composés optiquement 
actifs, des matières en suspension,…) et à l’auto-ombrage pourraient être déterminés par des mesures 
de PAR (Rayonnement Photosynthétiquement Actif) à différentes profondeurs et à différentes 
périodes de l’année à l’aide de capteur Li-Cor, et par des mesures de qualité optique de l’eau à l’aide 
de disques de Secchi ou de spectrophotomètre (Davies‐Colley et Nagels, 2008).  
Également, il est à noter que grâce à la caractérisation du développement de la ripisylve sur le site (cf. 
Chapitre I, §B.1.2), l’ombrage par la ripisylve, actuellement en cours d’implémentation dans le 
modèle, constituera une quatrième source d’atténuation de la lumière dans les futures versions du 
modèle. L’intégration de l’ombrage par la ripisylve, permettra d’autant plus de déterminer dans 
quelle mesure l’ombrage de la ripisylve affecte la dynamique spatiale et temporelle de la VAS, et 
pourrait apporter des réponses quant au potentiel de contrôle de la croissance des macrophytes 
submergés par le maintien ou la restauration des forêts riveraines (Dawson et Kern‐Hansen, 1979; 
Canfield Jr. et Hoyer, 1988).  
D’autre part, certaines données de biomasse utilisées pour la calibration du modèle DEMETHER sont 
des estimations provisoires mensuelles. Des mesures de biomasse (sur placettes) distribuées sur un 
cycle saisonnier permettraient ainsi d’améliorer la calibration du modèle (et de paramétrer certaines 
fonctions difficilement mesurables, telles que, par exemple, celle relative à la translocation). En 
particulier, des données de biomasse au printemps pourraient dans un premier temps déjà fournir des 
paramètres des fonctions de translocation et ainsi améliorer la calibration du modèle. Dans une 
prochaine étape, des cartes automatiques temporelles de biomasse issues de l’outil de télédétection 
développé au chapitre II pourront servir à fournir des données à différentes périodes du cycle 
saisonnier, sous réserve d’une adaptation de la méthode de cartographie automatique pour des suivis 
temporels. Également, une relation spécifique densité de biomasse-recouvrement pourra être 
obtenue dans les prochaines étapes du projet pour M. spicatum et R. fluitans ; le modèle étant 
actuellement basé sur une relation déterminée pour toutes les espèces confondues (définie au chapitre 
II), faute d’un nombre suffisant de données par espèce pour établir cette relation. 
Également, prendre en compte les exigences écologiques des espèces (en termes de substrat, 
turbidité, courant, etc.) et leurs traits fonctionnels dans le modèle pourrait donner des informations 
pertinentes pour améliorer à la fois la précision de la production de biomasse et la distribution spatiale 
des espèces sur le site. Par exemple, l'effet de la granulométrie et du type du substrat ont été 
principalement pris en compte via leur influence dans la distribution spatiale des macrophytes, et non 
en terme de variation de biomasse (Baattrup‐Pedersen et Riis, 1999; Riis et Biggs, 2001; O’Hare et al., 
2006). Pourtant, les résultats d’Ochs et al. (2018) indiquent une séparation de niche entre les 
macrophytes en fonction de préférences différentes en terme de substrat. Sur le site, R. fluitans se 
développe sur la dalle et des substrats plus meubles à granulométrie grossière (gravier, galets), alors 
que M. spicatum est retrouvé sur des substrats meubles grossiers ou vaseux. Intégrer ces informations 
dans le modèle de VAS pourrait ainsi permettre d’affiner les simulations de biomasse spécifique. Par 
ailleurs, les prochaines versions du modèle exploiteront davantage le couplage entre le modèle de 
VAS et le code hydrodynamique : le calcul de l’hydrodynamique pourra tenir compte (de façon 
explicite) de l’effet de la rétroaction des herbiers sur le courant (cf. Introduction générale, 
§A.2.1.2), et plus particulièrement de la résistance au courant exercée par les herbiers. 
 
Par ailleurs, à ce jour, le modèle intègre une version simplifiée du compartiment racinaire pour la 




racinaire afin d’améliorer le calcul du bilan carboné pour l'ensemble de la plante lors de la mise en 
œuvre des simulations de biomasse. Pour ce faire, la paramétrisation d’un taux de respiration racinaire 
sera requis. Celui-ci pourrait être déterminé avec le dispositif expérimental développé au chapitre III. 
Enfin, dans un contexte de changement climatique, la hausse des températures impactant le cycle des 
nutriments et favorisant l’augmentation des concentrations en azote et phosphore (Feuchtmayr et al., 
2009), il serait important d’intégrer une fonction limitante de la production photosynthétique par 
les nutriments dans le modèle de VAS (au même titre que les fonctions limitantes de production par 
la lumière et la température). Le modèle pourrait aussi tenir compte de l’effet des fortes densités de 
phytoplancton (car stimulées par l’augmentation de la charge nutritive), observées en particulier en 
juin et juillet, qui conduisent à une atténuation de la lumière à travers la colonne d'eau et donc à une 
baisse de sa disponibilité pour les macrophytes submergés (van Gerven et al., 2015), pouvant ainsi 
entraîner une baisse de production, voire la disparition, de certaines espèces (Phillips et al., 1978; 
Hussner et al., 2010, 2011).  
Malgré les nombreuses limites existant autour de cette première version du modèle de VAS, celle-ci a 
permis de simuler des réponses cohérentes et convaincantes des espèces de la Garonne moyenne 
face au changement climatique. Cet outil fonctionnel est prometteur pour la simulation de la 
dynamique des herbiers en milieu fluvial pour des contextes définis et pourra être valorisé pour 
répondre à diverses problématiques environnementales et questions scientifiques. 
3. Perspectives d’application 
3.1. Un outil scientifique pour répondre à des questions écologiques 
A notre connaissance, pratiquement aucune attention n'a été accordée à l'impact des facteurs 
environnementaux opérant à des échelles de temps interannuelles (Kentula et McIntire, 1986; Royle et 
King, 1991; Nelson, 1997; Carr et al., 2012) sur la dynamique des macrophytes d’eau douce. Pourtant 
la variabilité interannuelle de la biomasse et de la productivité des herbiers peut être importante. Dans 
cette étude, les résultats ont montré qu’en dépit de la baisse d’abondance relative et de production 
nette de R. fluitans sous un scénario de hausse des températures, les deux espèces coexistaient sur le 
site. Il pourrait être intéressant d’examiner la stabilité de cette coexistence sur le long terme, par 
exemple en se plaçant dans des scénarios de répétitions d’années très chaudes, d’augmentations de 
température sur des périodes prolongées ou bien encore, d’avancement de la période des étiages. 
Des recherches antérieures étudiant l’effet du changement climatique sur M. spicatum ont d’autant 
plus démontré que cette espèce pouvait rester photosynthétiquement active pendant l'hiver et ainsi 
prolonger sa période de croissance (Patrick et al., 2012). M. spicatum pourrait alors continuer de 
progresser sur la Garonne et prendre la dominance sur R. fluitans. Des simulations spatio-
temporelles de distributions de biomasse, réalisées sur des cycles pluriannuels, permettraient de 
vérifier cette hypothèse et d’enrichir les connaissances sur les interactions entre ces deux espèces. 
La spécificité de ce modèle et les fonctionnalités riches de la boîte à outils permettent également de 
prendre en compte la variabilité spatiale et/ou temporelle de divers facteurs internes et/ou 
externes dans la dynamique de la VAS. Par conséquent, le modèle permet de réaliser divers scénarios 
prospectifs relatifs au changement climatique, et plus généralement aux changements globaux, ou des 
scénarios rétrospectifs pour comprendre la dynamique actuelle ou passée. 
Dans cette étude, les simulations se sont uniquement concentrées sur un scénario de hausse des 
températures moyennes mensuelles, toutes autres conditions de forçage (rayonnement solaire, champ 





Ces simulations ont permis d’identifier clairement les effets de la hausse des températures sur la 
dynamique des espèces. Néanmoins, le changement climatique aura un effet en cascade sur un 
certain nombre de facteurs environnementaux (hydromorphologie, qualité de l’eau, charge 
sédimentaire, …) (Whitehead et al., 2009) qui seront altérés directement ou indirectement par le 
changement climatique et pourraient être explorés à l’avenir. L’un des futurs enjeux de l’amélioration 
du modèle DEMETHER sera donc de prendre en considération ces différentes variables 
environnementales et leurs interactions dans les futures simulations.  
Dans de nombreuses régions d'Europe, l'hydrologie est un facteur clé contrôlant le comportement des 
écosystèmes (cf. Introduction générale §B.1.3). Or, bien que le régime des précipitations soit plus 
difficile à prévoir, le déficit pluviométrique déjà observé en été sera associé à une forte pression 
des activités humaines pour l’exploitation des ressources en eau, qui accentuera la réduction des 
débits et modifiera fortement l’hydrologie des cours d’eau (en termes de hauteur d’eau et vitesse) . 
Dans les grandes rivières du sud-ouest de la France, des baisses annuelles de débits comprises entre 20 
et 40 %, pouvant atteindre 50 % en période estivale, sont notamment à prévoir selon l’étude nationale 
EXPLORE20770 (http://www.developpement-durable.gouv.fr), confirmée par l’étude nationale 
CLIMSEC (http://www.cnrm-game-meteo.fr) et les récentes publications de l’ONERC. Sans 
modification des usages, les étiages seront plus précoces, plus sévères et plus longs et les débits 
naturels d’étiage seront en moyenne réduits de moitié pour le bassin de la Garonne. En régulant les 
débits et en réduisant les débits importants, les barrages écrêteurs de crues peuvent provoquer des 
proliférations importantes de macrophytes à l’aval (Rebillard et al., 2003). Une conséquence majeure 
de la réduction du débit est la réduction de la vitesse du courant, limitant le brassage des eaux, 
donc leur oxygénation, et impactant les espèces normalement inféodées à des milieux courants, 
comme R. fluitans. Si la baisse de la teneur en oxygène n’est pas assez forte pour provoquer la 
mortalité des espèces indigènes, elle peut toutefois provoquer un affaiblissement des individus, les 
rendant plus vulnérables à des maladies et/ou à des pollutions. De plus, la vitesse du courant 
déterminant la composition biotique, et le taux de production primaire (Palmer et al., 2008), des débits 
plus faibles peuvent favoriser la production d’algues épiphytes, dont les effets délétères sur 
Ranunculus sp. ont déjà été étudiés, en raison de la compétition pour la lumière (Wade et al., 2002) 
Également, une baisse du courant favorisera la sédimentation via l’accumulation de matières 
organiques, se traduisant par une consommation accrue de l’oxygène par les organismes 
décomposeurs, qui, selon son importance, peut aller jusqu’à créer des conditions anoxiques. Une 
modification du régime des précipitations sera d’autant plus susceptible d’augmenter la fréquence, la 
durée et l’intensité des épisodes extrêmes, tels que les crues et/ou les assecs. Outre leur rôle dans la 
cassure ou l’arrachage des macrophytes, les crues ont pour conséquences l’augmentation des charges 
sédimentaires qui pourront altérer la morphologie des rivières et le transfert de sédiments (Wilby et 
al., 1997; Lane et al., 2007), ce qui aura des impacts sur les habitats hydrobiologiques (Brown et al., 
2007). Les épisodes de sécheresses estivales sont notamment susceptibles d'avoir un impact plus 
marqué sur les systèmes écologiques que les seules modifications des températures moyennes 
(Thompson et al., 2013), contribuant d’autant plus au déficit hydrique estival, généralement associé 
aux proliférations massives d’herbiers et d’algues filamenteuses auxquelles sont confrontés 
gestionnaires et usagers, et entraînant des modifications des débits de gestion et une réduction de la 
durée du soutien d’étiage. De longues périodes de sécheresse en été auront également pour 
conséquence une exondation des berges sur des surfaces plus importantes qu’actuellement, et 
probablement sur des durées plus longues. Si les espèces ne sont pas adaptées à ces conditions, la 
richesse spécifique des milieux aquatiques peut s’appauvrir. Les possibilités de recolonisation, 
lors du retour de l’eau, dépendent des sources de diaspores et de leurs possibilités de 




fréquents conduiront alors à sélectionner des espèces présentant la capacité de s’adapter à une 
sécheresse temporaire et périodique du lit de la rivière (Westwood et al., 2006).  
Ainsi, les effets synergiques de la réduction des débits, des modifications de la hauteur d’eau et des 
températures (e.g. hausse de températures moyennes, températures extrêmes plus fréquentes, étiages 
plus sévères et plus longs, etc.) peuvent d’autant plus affecter à la fois les organismes de manière 
directe mais aussi leurs habitats et les interactions biotiques, entraînant des réponses complexes au 
niveau des communautés. De futures simulations pourront alors être réalisées pour comparer des 
scénarios environnementaux différant par les variables de température et de débit pour préciser la 
distribution des communautés macrophytiques de la Garonne moyenne en réponse au changement 
climatique. Ces simulations pourraient d’autant plus apporter des réponses sur la dynamique de 
recolonisation des espèces après des épisodes de crues/ou de sécheresse (si recolonisation il y a). 
 
Au-delà de ces scénarios, d'autres questionnements pourraient être abordés grâce à ce modèle, 
permettant d’éclairer les efforts de gestion, restauration et conservation.  
 
3.2. Un outil pour la gestion  
Les herbiers de macrophytes participant fortement au fonctionnement écologique des milieux 
aquatiques, le modèle pourrait également apporter des réponses concernant le rôle des communautés 
végétales pour l’écosystème (oxygénation, amélioration de la qualité de l’eau, lieu de ponte, abris, 
maintien des berges) et la préservation même de la biodiversité et des usages. Par conséquent, cet outil 
pourrait s'inscrire dans une démarche de gestion adaptative pour la restauration ou conservation 
des espèces, en phase avec les missions d'organismes tels que les agences de l'Eau, les collectivités, 
etc. 
Le modèle de VAS pourrait également servir d’outil d’aide à la gestion des proliférations des 
espèces indigènes tout en améliorant la compréhension de la réponse écologique aux conditions 
climatiques changeantes dans les grandes rivières comme la Garonne. En effet, la prédiction des 
réponses des espèces indigènes à la hausse locale des températures de l’eau pourrait être très utile pour 
déclencher des plans de gestion des cours d’eau ou des outils techniques pour mieux anticiper les forts 
développements de macrophytes en période estivale, mais aussi pour tirer profit du développement de 
M. spicatum pour la gestion des proliférations d’algues filamenteuses ou de celles du phytoplancton 
grâce à son potentiel allélopathique (cf. Introduction générale).  
Par ailleurs, un contrôle mécanique (faucardage ou arrachage) ou chimique (cf. Introduction générale 
§A.2.2) est généralement coûteux, nécessite beaucoup de main-d'œuvre et ne présente pas d'efficacité 
à long terme. Bien que les effets de l’hydrodynamique sur la végétation aquatique soient bien 
documentés, les approches basées sur la gestion des débits restent relativement inexplorées. La mise 
en place de simulations de biomasse intégrant la variabilité spatiale et temporelle des débits et de la 
température, permettra de déterminer les débits minimaux empêchant l’envahissement. En ce sens, 
le modèle de VAS serait alors un outil écologiquement et financièrement avantageux. 
Le modèle pourrait aussi être utilisé pour optimiser les méthodes de gestion mécanique des 
macrophytes. Effectivement, l’effet du faucardage sur la réponse de la communauté, les taux de 
croissance et la productivité dépend de l’intensité, de la fréquence et de la période de coupe (Ham et 
al., 1982; Baattrup-Pedersen et al., 2002; Baattrup‐Pedersen et Riis, 2004). Par exemple, Baattrup‐
Pedersen et Riis (2004) ont notamment montré un effet négatif d’une fréquence élevée de coupe sur la 
diversité des macrophytes. Également, une coupe au printemps favoriserait la reprise des populations, 
alors que des coupes ultérieures de mi-saison et de fin de saison limiteraient leur reprise 





présenteraient des traits caractéristiques essentiels à leur maintien dans les hydrosystèmes fluviaux, à 
savoir, une croissance rapide, une capacité de dispersion élevée, et des cycles de vie courts (Baattrup-
Pedersen et al., 2002; Riis et Sand‐Jensen, 2006). Ainsi, simuler différents scénarios d’intensité, 
fréquence de faucardage des macrophytes, ou de manière plus drastique, l’arrachage à différentes 
périodes de l’année, permettra d’étudier leurs effets sur le potentiel de recolonisation des espèces (si 
recolonisation il y a) et définir un contrôle efficace à coûts réduits. 
Au-delà de ces scénarios, d'autres problématiques pourraient être abordés, tels que le devenir du 
système en cas d'introduction d'espèces végétales à forte productivité ou au développement précoce.  
Sur la base des préférences d'habitat des espèces il pourrait être ainsi d’autant plus possible de fixer 
des débits minimaux qui réduisent l'habitat de potentielles espèces envahissantes, tout en favorisant 
simultanément celui des espèces indigènes. En ce sens, le modèle de VAS pourrait être utilisé comme 
un outil d’évaluation des risques liés aux espèces invasives.  
 
Enfin, le caractère mécaniste du modèle de VAS lui assure une certaine portabilité pour n’importe 
quel hydrosystème, du moment que l’hydromorphologie du site en question est déterminée, et que 
l’écophysiologie des espèces dominantes est renseignée (essentiellement, les paramètres sensibles 
recherchés au chapitre III). Ce modèle généraliste pourra donc être facilement transposé d’un 
écosystème à un autre pour traiter diverses questions environnementales relatives aux herbiers de 
macrophytes submergés. 
E. CONCLUSION  
Ce chapitre relate une application de la boîte à outils via l’utilisation du modèle DEMETHER, à travers 
l’étude des réponses spatiales et temporelles de M. spicatum et R. fluitans à un scénario de hausse des 
températures. 
Nos résultats ont montré qu’en dépit des exigences écologiques différentes des deux espèces, R. 
fluitans, normalement plus sensible aux élévations de température, ne disparaitra pas à un horizon 
moyen (2041-2070). Toutefois, sa régression progressive permettra à M. spicatum de prendre de 
l’importance au sein des herbiers sur le site. 
Dans un contexte de hausse des températures moyennes, les déterminants de la dynamique spatio-
temporelle des communautés végétales concernent principalement l’effet de la température sur la 
respiration, mais aussi, sur les capacités de translocation des parties souterraines vers les parties 
aériennes. Les interactions de compétition pour la lumière sont également fortement déterminantes 
dans la coexistence observée et l’équilibre dynamique entre les deux espèces d’intérêt. 
 
Cette étude apporte des données précieuses sur la dynamique des espèces locales permettant de 
percevoir le système dans son environnement réel en cas de modification du milieu et dans un 
contexte réaliste de changement climatique, dont les effets sur les communautés étaient déjà observés 
lors d’années particulièrement chaudes comme 2017.  
D’autre part, cette étude souligne l’importance des différentes composantes de la boîte à outils 
développée au cours de ce travail de thèse, d’une part pour l’obtention de simulations adaptées aux 
hydrosystèmes/espèces considérées grâce à la calibration du modèle et à la paramétrisation des 
fonctions décrivant les processus impliqués, mais aussi pour comprendre les patrons d’évolution via 
l’écophysiologie des espèces. 
Enfin, les futures applications du modèle DEMETHER (et à fortiori de la boîte à outils) pourront servir 
à traiter de questions écologiques diverses et constituer un soutien à la gestion des milieux fluviaux, 
mais aussi à enrichir les connaissances sur le déterminisme des communautés de macrophytes 
submergés et participer à l’amélioration du modèle pour des simulations de biomasse et 
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Conclusion générale  
Le principal objectif de ce travail de thèse a été de contribuer au projet DEMETHER via le 
développement d’une boîte à outils opérationnelle, permettant de comprendre et de prédire la 
dynamique spatiale et temporelle de la végétation aquatique submergée des écosystèmes fluviaux pour 
des contextes environnementaux définis. Cette boîte à outils accompagne un modèle mécaniste 
multispécifique de biomasse submergée ; les différentes composantes de la boîte à outils permettent de 
contribuer au développement du modèle (pour sa paramétrisation et calibration), mais aussi de 
l’appliquer, lui fournissant des données d’entrée et de forçage. La figure 1 résume l’intégration de ce 
travail de recherche dans le projet DEMETHER et montre à quels niveaux les différents outils 
développés et les données acquises ont pu y contribuer. 
Figure 1. Schéma montrant la place de ce travail de recherche dans le projet DEMETHER et sa boîte à outils. 
Les onglets orange correspondent aux tâches réalisées dans le cadre de ce travail de thèse (développement 
d’outils et acquisition de données). Les onglets gris font référence à la collecte de données (notamment les 
chroniques temporelles de variables environnementales, représentées en bleu). Les onglets violets et le 
développement du modèle (cadre bordeaux) correspondent aux tâches réalisées dans le cadre du projet 
Démether parallèlement à ma thèse. Les onglets verts et rouges correspondent aux variables 
environnementales et biologiques simulées. Le schéma présente aussi la distinction entre les données du 
modèle qui dépendent seulement de l’espace (x), du temps (t) ou des deux à la fois (x,t). 
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Ce travail de recherche a répondu à un manque de données sur les macrophytes et les hydrosystèmes 
fluviaux et un besoin d’outils numériques et expérimentaux permettant d’étudier la dynamique des 
macrophytes submergés en milieu fluvial. Celle-ci a notamment pu être étudiée par des approches à 
différentes échelles (tissulaire, voire inviduelle, à communautaire à l’échelle d’un site), et au travers de 
la comparaison de scénarios climatiques. Par conséquent, ce travail (i) s’insère pleinement dans une 
démarche de recherche scientifique appliquée, (ii) participe à l’enrichissement des connaissances sur le 
déterminisme multifactoriel des macrophytes et (iii) apporte des éléments de réflexion sur le 
fonctionnement des écosystèmes fluviaux. Le bilan et les apports de ces outils seront donc formulés 
dans cette dernière partie. 
• Un outil de télédétection pour suivre la végétation aquatique submergée 
La télédétection est depuis quelques décennies un outil précieux en sciences de l’environnement, 
notamment pour le suivi des macrophytes. Cependant, les milieux fluviaux sont des hydrosystèmes 
complexes, dont la variabilité spatiale de l’hydromorphologie a longtemps été un obstacle à la 
prédiction précise de mesures biophysiques relatives à la végétation aquatique submergée (biomasse, 
recouvrement). Les méthodes actuelles de télédétection en milieu dulciquole se limitent aux grands 
lacs ou aux zones humides qui ne nécessitent pas de résolutions spatiales fines et se concentrent, pour 
la plupart, sur la prédiction de classes de recouvrement. Dans ce travail, nos résultats ont montré que le 
pourcentage de recouvrement des macrophytes peut être raisonnablement bien prédit avec des 
méthodes de régression basées sur des algorithmes d'apprentissage automatique (machine learning) et 
un nombre limité d'entités d'échantillonnage (cf. Chapitre II). En particulier, la télédétection des 
macrophytes submergés fluviaux par des images Pléiades pan-sharpened associées à un algorithme de 
Random Forest semble être un outil pertinent et relativement performant pour estimer des proxys de la 
biomasse végétale submergée, tels que le recouvrement, à très haute résolution spatiale (50 cm) sur un 
tronçon de rivière d’environ un kilomètre. L’outil de télédétection développé dans cette étude 
s’annonce ainsi comme une solution prometteuse pour fournir des informations sur la distribution 
spatiale des herbiers, prévenir les développements de plantes, et ainsi éclairer les efforts de gestion, en 
particulier pour la programmation de mesures d’intervention.  
Les différents résultats cartographiques (par télédétection et par photointerpétration des images drone) 
et les campagnes de caractérisation de l’hydromorphologie du site ont également confirmé les patrons 
connus de distribution des espèces submergées (faible profondeur, substrat meuble, etc.). 
Par ailleurs, le présent travail est à notre connaissance la seule étude de télédétection des macrophytes 
testant un grand nombre d’options d’échantillonnage (en termes de taille et nombre d’entités) dans 
l’optique d’optimiser les protocoles d’échantillonnage pour le suivi ultérieur des macrophytes 
submergés par des outils de cartographie automatisée. Au regard des résultats obtenus, à savoir, la 
nécessité d’échantillonner entre 100 et 200 entités de ca. 0,5-1 m² pour obtenir une cartographie 
automatique fiable du recouvrement, cette étude apporte une nette plus-value pour le suivi des 
macrophytes en milieu fluvial à moindre coût logistique et financier. De futures investigations in situ 
pourront alors suivre ces recommandations pour, in fine, extrapoler des mesures ponctuelles au niveau 
de placettes à l’échelle d’un tronçon de rivière. 
• Un outil expérimental pour la caractérisation écophysiologique des espèces 
submergées 
Bien qu’il existe différentes possibilités de mesure des capacités photosynthétiques et respiratoires 
d’espèces submergées (laboratoire, terrain), le dispositif expérimental développé dans ce travail (cf. 




standardisées, à l’échelle du fragment végétal, avec un dispositif d’oxymétrie simple et performant et 
un traitement automatisé des données.  
Des résultats fiables au niveau des activités photosynthétique et respiratoire de chaque espèce 
considérée dans ce travail (M. spicatum et R. fluitans) en fonction de la température de l’eau et de 
l’intensité lumineuse ont été obtenus. Ces résultats sont d’autant plus pertinents que la synthèse des 
connaissances élaborée au cours de ce travail a montré que très peu de données écophysiologiques 
étaient disponibles dans la littérature, ou que les mesures antérieures effectuées n’exploraient qu’une 
gamme limitée d’intensités lumineuses et/ou de température. L’acquisition de données expérimentales 
écophysiologiques sur R. fluitans, qui n’avait pas encore fait l’objet d’étude auparavant, fait partie des 
apports de ce travail de recherche. De la même manière, les données acquises sur M. spicatum ont 
permis d’enrichir les connaissances sur cette espèce en milieu tempéré et dans un autre contexte 
biogéographique en la comparant à un génotype américain. L’outil développé a en outre permis de 
mettre en évidence les stratégies photosynthétiques de ces deux espèces et pourrait contribuer à la 
bancarisation de données écophysiologiques sur les espèces submergées des cours d’eau Européens. 
Cet outil ouvre également des opportunités d’automatisation de l’acquisition de données, avec un 
contrôle des variables environnementales à tester (intensité lumineuse et température). 
 
• Un modèle mécaniste multispécifique de biomasse submergée 
Les précédents outils (télédétection et oxymétrie) et les campagnes de relevés terrain de bathymétrie 
ont fourni des données précieuses pour l’élaboration et l’application d’un modèle mécaniste de 
biomasse submergée (modèle DEMETHER). Celui-ci est à notre connaissance, le seul modèle adapté à 
l’écophysiologie des espèces étudiées, tenant compte des interactions entre espèces, et intégrant la 
variabilité spatiale et temporelle de l’hydromorphologie, afin de générer des cartes prédictives de la 
distribution potentielle des communautés de macrophytes. Par ailleurs, son caractère mécaniste lui 
confère des propriétés de transposabilité et d’adaptation pour l’intégration de processus 
supplémentaires (e.g. fonctions limitantes sur les nutriments, intégrations de données toxicologiques, 
etc.) pertinents dans le cadre d’applications particulières. 
Sous un scénario le plus pessimiste de hausse des températures moyennes de l’eau à l’horizon 2041-
2070, les températures maximales de l’eau ne dépasseraient pas les optimum thermiques des deux 
espèces : ceci suggérait un effet positif sur la production nette de M. spicatum et R. fluitans. Toutefois, 
l’utilisation du modèle DEMETHER dans le cadre de ce scénario (cf. Chapitre IV), a montré que la 
production de R. fluitans pourrait être altérée, en raison d’une forte augmentation de son taux de 
respiration, entraînant un déséquilibre de son bilan carboné. Les simulations de biomasse ont fourni de 
premières informations sur la réponse des espèces locales à une modification de leur environnement, 
en termes de production, distribution et abondance. Elles sont également en cohérence avec les 
dynamiques trouvées au chapitre III concernant l’évolution saisonnière globale des espèces. 
Ces informations sont non seulement importantes en ce qui concerne les questions écologiques 
fondamentales sur les réponses des espèces d'eau douce aux changements globaux, mais aussi pour 
éclairer les gestionnaires sur les futures évolutions des macrophytes de la Garonne.  
 
Enfin, plus généralement ce travail de thèse a permis de développer des outils individuels fonctionnels 
d’étude des macrophytes submergés relativement performants, ayant recours à des disciplines diverses 
(télédétection, écophysiologie, écologie et modélisation), et qui utilisés ensemble, aboutissent à la 
création d’un outil de prédiction de la dynamique spatiale et temporelle de la biomasse aquatique 
submergée. La boîte à outils, et notamment son modèle mécaniste, seront en capacité de répondre à 
des questionnements scientifiques, qui intéressent notre laboratoire de recherche, tels que le devenir 
d’un hydrosystème en cas d'introduction d'espèces végétales à forte productivité ou au développement 
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précoce, ou sa réponse à différents forçages physico-chimiques ou hydrologiques, dans un contexte 
multi-stress, et de démontrer l’influence d’un facteur spécifique dans la dynamique des macrophytes.  
En s’inscrivant dans une démarche de gestion adaptative menée par des organismes gestionnaires 
(collectivités, syndicats d’eau, producteurs d’électricité, etc.), des problématiques plus spécifiques aux 
cours d’eau pourront être abordées comme, par exemple, la prévision des risques de colmatage des 
prises d’eau par les macrophytes au niveau des ouvrages de production d’électricité. Le modèle 
permettra aussi d’analyser les conditions dans lesquelles la gestion des débits constitue un levier 
d’action pour contrôler les proliférations de certaines espèces végétales. Plus généralement, la boîte à 
outils, exploitée par la société Adict Solutions, représentera un outil puissant d’aide à la décision pour 
des gestionnaires, notamment pour la définition de stratégies de conservation des espèces 
patrimoniales et de régulation des proliférations. 
Enfin, chaque composante de la boîte à outils pourra être adaptée et utilisée indépendamment pour des 
problématiques et études diverses, concernant d’autres hydrosystèmes (lacustres ou fluviaux), ou 
d’autres espèces submergées (exotiques ou indigènes). 
Bien que nous ayons accordé une certaine confiance aux outils développés dans ce travail, ceux-ci 
constituent une première version de la boîte à outils, permettant de donner un aperçu de ses 
potentialités d’exploitation. Les futurs travaux devront donc se concentrer sur l’optimisation des outils 
actuels et/ou leur adaptation. De nombreuses pistes intéressantes ont été formulées dans les différents 
chapitres (II à IV) de ce travail, notamment pour (i) le suivi multi-dates des macrophytes par 
télédétection, (ii) l’acquisition de données expérimentales encore plus précises relatives aux activités 
photosynthétiques et respiratoires des macrophytes et (iii) pour l’amélioration du modèle mécaniste de 
la dynamique des herbiers. 
Les outils développés au cours de ce travail se sont concentrés sur des approches au laboratoire et in 
situ. Il pourrait être intéressant à l’avenir d’intégrer une échelle intermédiaire des mesures de 
production des espèces, par des approches en mésocosme. Certains traits d’histoire de vie, tels que le 
taux de croissance relatif (relative growth rate ou RGR) et la capacité de reproduction clonale, 
pourraient en effet fournir des informations sur l'adaptation écologique des macrophytes immergés à 
différents régimes lumineux ou thermiques (Wang et al., 2008; Wersal et Madsen, 2011), et ainsi 
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Annexe 1. Base de données terrain : relevés de recouvrement total et par espèce au sein des 55 placettes. ELCA (Elodea Canadensis), ELNU (Elodea nuttallii), MYSP 
(Myriophyllum spicatum), PONO (Potamogeton nodosus), RAFL (Ranunculus fluitans), POCR (Potamogeton crispus), POPE (Potamogeton pectinatus), VASP (Vallisneria 
spiralis), CEDE (Ceratophyllum demersum), EGDE (Egeria densa), NAMA (Najas marina). 
Placette ELCA ELNU MYSP PONO RAFL POCR POPE VASP CEDE EGDE NAMA Recouvrement total (%) 
1 0,88 4,25 10,75 19,63 0 0 0 0 0 0 0 35,51 
2 0,75 0,25 6,44 6,44 60,88 4,44 0 0 0 0 1,38 80,58 
3 0,94 0 5,94 9,81 14,00 0,25 0 0 0 0 0 30,94 
4 0 0,38 0,44 24,25 30,06 0 0 0 0 0 0 55,13 
5 0 7,00 17,63 2,06 16,63 0 0 0 0 0 0 43,32 
6 0 0,13 2,38 0 93,44 0 0 0 0 0 0 95,95 
7 0 0,56 5 0 27,81 0 0 0 0 0 0 33,37 
8 0 1,25 18,38 1,56 39,38 0 0 0 0 0 0 60,57 
9 0 0,75 43,25 0,44 0,56 0 0 0 0 0 0 45,00 
10 0 3,13 6,69 0 29,13 0,06 0 0 0 0 0 39,01 
11 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
12 0 0,31 48,25 0 1,88 0 0 0 0 0 0 50,44 
13 0 11,25 16,28 2,06 65,44 0 0 0 0 0 0 95,03 
14 0,19 0,50 8,06 0 0,75 0 0 0 0,19 0 0 9,69 
15 0,63 9,94 1,13 13,63 1,63 0 0 0 0 0 0 26,96 
16 0 3,00 9,31 2,19 6,25 0,31 0 0 0 0 0 21,06 
17 0,75 0 19,38 0 0 0 0 12,75 0 0 0 32,88 
18 0 0 1,25 0 1,25 0 0 0 0 0 0 2,50 
19 0 0 7,031 0 10,56 0 0 0 0 0 0 17,59 
20 0,31 14,56 5,25 22,13 10,69 0 0 0 0 0 1,25 54,19 
21 0 2,72 29,19 12,69 5,88 0 0 0 0 0 0 50,48 
22 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
23 0 0 0,75 0 0,75 0 0 0 0 0 0 1,50 
24 0 0 14,25 0 36,81 0 0 0 0 0 0 51,06 
25 0 0 11,00 0,44 22,94 0 0 0 0 0 0 34,38 
26 0 0 9,63 0,19 30,69 0 0 0 0 0 0 40,51 
27 0 0 7 0 14 0,81 0 0 0 0 0 21,81 
28 0 0 9,75 0 2,75 0 0 0 0 0 0 12,50 
29 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
30 0 0 9,69 0 18,13 0 0 0 0 0 0 27,82 





32 0 0 0 14,31 0 0 0 0 0 0 0 14,31 
33 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
34 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
35 0 0 0 0 1,44 0 0 0 0 0 0 1,44 
36 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
37 0 0 1,06 0 0 0 0 0 0 0 0 1,06 
38 0 0 1,13 14,13 0 0 0 0 0 0 0 15,26 
39 0 0 0,25 0,06 0 0 0 0 0 0 0 0,31 
40 0 0,19 17,44 0,19 33,56 0 15,06 0 0,06 0 0 66,50 
41 0 3,19 22,63 0 41,19 0 0 0 0 0 0 67,01 
42 0 0 31,56 7,59 0,13 0 0 0 0 0 0 39,28 
43 0,03 1,31 0,75 0,89 1,78 0,06 0 0 0 0 0,13 4,95 
44 0 0,63 15,13 41,31 0 0 0 0 0,5 0 0 57,57 
45 0 0,38 26,19 2,00 21,50 0 29,31 0 0 0 0 79,38 
46 0 0 8,63 32,44 1,25 0 0 23,75 0 0 0 66,06 
47 0 0 0,19 0 10,69 0 0 0 0 0 0 10,88 
48 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
49 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
50 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
51 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
52 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
53 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
54 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
55 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

















Quasi nul (<0,05) 
Faible (0,05-0,2) 

















Annexe 3. Résultats obtenus pour tous les algorithmes, données spectrales et entités d’échantillonnages testés pour la construction de modèles de  prédiction de 




Taille de l’entité  















(« dataset 0 »)  
3 55 mtry: 3 ; ntree: 800 ; node: 2 0,000 95,493 0,959  6,170  0,697 21,110 
1,5  55 mtry: 1 ; ntree: 250 ; node: 2 0,000 80,441 0,933  8,130  0,635 22,614 
0,75 15 mtry: 1 ; ntree: 350 ; node: 2 0,000 80,079 0,920 8,900 0,515 28,769 
0,75 30 mtry: 1 ; ntree: 75 ; node: 2 0,000 75,020 0,880 11,560 0,631 24,239 
0,75 55 mtry: 1 ; ntree: 325 ; node: 2 1,215 75,599 0,886 11,640 0,658 22,649 
0,75 110 mtry: 3 ; ntree: 800 ; node: 2 0,000 95,111 0,933  8,920  0,718 20,263 
0,75 220 mtry: 1 ; ntree: 125 ; node: 2 0,000 92,056 0,934  9,140  0,718 20,465 
0,75 440 mtry: 1 ; ntree: 850 ; node: 2 0,000 94,609 0,943  8,790  0,721 20,272 
0,75 880 mtry: 1 ; ntree: 225 ; node: 2 0,000 100,000 0,947  8,130  0,721 20,137 
RVB PIR 
(« dataset 1 ») 
3 55 mtry: 4 ; ntree: 650 ; node: 2 0,000 87,279 0,961  6,080  0,695 21,280 
1,5  55 mtry: 1 ; ntree: 375 ; node: 2 0,000 77,349 0,936 8,220 0,653 22,335 
0,75 15 mtry: 1 ; ntree: 275 ; node: 2 0,000 84,527 0,935 8,350 0,493 28,421 
0,75 30 mtry: 2 ; ntree: 50 ; node: 2 0,000 81,350 0,897 10,790 0,630 24,624 
0,75 55 mtry: 1 ; ntree: 150 ; node: 2 1,700 79,250 0,893 11,990 0,618 23,672 
0,75 110 mtry: 4 ; ntree: 575 ; node: 2 0,000 92,722 0,946 8,370 0,718 20,277 
0,75 220 mtry:4 ; ntree:175 ; node: 2 0,000 100,000 0,945 8,180 0,702 20,702 
0,75 440 mtry: 4 ; ntree: 325 ; node: 2 0,000 100,000 0,951 7,880 0,711 20,570 
0,75 880 mtry: 2 ; ntree: 225 ; node: 2 0,000 100,000 0,957 7,270 0,711 20,298 
NDVI GRVI 
(« dataset 2 ») 
3 55 mtry: 2 ; ntree: 825 ; node: 2 0,000 85,244 0,915 9,450 0,493 25,040 
1,5  55 mtry: 1 ; ntree: 475 ; node: 2 0,000 73,608 0,915 10,290 0,458 25,667 
0,75 15 mtry: 1 ; ntree: 350 ; node: 2 0,000 82,378 0,954 7,760 0,374 28,629 
0,75 30 mtry: 1 ; ntree: 250 ; node: 2 1,100 73,180 0,910 11,210 0,447 25,798 
0,75 55 mtry: 1 ; ntree: 200 ; node: 2 1,973 78,833 0,923 10,290 0,408 26,565 
0,75 110 mtry: 1 ; ntree: 650 ; node: 2 0,000 88,828 0,918 11,010 0,520 24,565 




0,75 440 mtry: 1 ; ntree: 300 ; node: 2  0,000 97,366 0,916 11,010 0,492 25,166 
0,75 880 mtry: 1 ; ntree:400 ; node: 2 0,000 98,634 0,921 10,270 0,491 25,178 
RVB PIR NDVI 
GRVI 
(« dataset 3 ») 
3 55 mtry: 6 ; ntree: 125 ; node: 2 0,000 85,278 0,955 6,490 0,701 21,137 
1,5  55 mtry: 2 ; ntree: 500 ; node: 2 0,000 79,770 0,945 7,630 0,640 22,539 
0,75 15 mtry: 1 ; ntree: 850 ; node: 2 1,108 79,637 0,947 7,990 0,480 27,775 
0,75 30 mtry: 1 ; ntree: 425 ; node: 2 1,676 71,955 0,924 10,600 0,643 24,183 
0,75 55 mtry: 6 ; ntree: 400 ; node: 2 1,271 84,299 0,926 9,950 0,567 24,244 
0,75 110 mtry: 6 ; ntree: 125 ; node: 2 0,000 95,108 0,941 8,660 0,730 19,948 
0,75 220 mtry: 6 ; ntree: 525 ; node: 2 0,000 98,417 0,948 8,080 0,714 20,393 
0,75 440 mtry: 4 ; ntree: 375 ; node: 2 0,000 97,659 0,956 7,633 0,719 20,249 





(« dataset 0 »)  
3 55 γ: 0,125 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 98,996 0,775 13,160 0,717 20,373 
1,5  55 γ: 1 ; С: 1 ; ε: 0,1 0,000 71,779 0,733 15,170 0,625 22,895 
0,75 15 γ: 0,0625 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,825 12,600 0,639 25,405 
0,75 30 γ: 4 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,866 10,420 0,613 23,540 
0,75 55 γ: 0,0625 ; С: 1 ; ε: 0,1 0,000 47,049 0,297 23,730 0,629 24,565 
0,75 110 γ: 0,5 ; С: 1 ; ε: 0,1 0,000 93,680 0,624 19,270 0,739 19,614 
0,75 220 γ: 0,25 ; С: 1 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,548 21,380 0,719 20,368 
0,75 440 γ: 0,5 ; С: 1 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,588 21,080 0,740 19,411 
0,75 880 γ: 0,25 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,631 19,600 0,740 19,404 
RVB PIR 
(« dataset 1 ») 
3 55 γ: 0,125 ; С: 100 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,910 8,300 0,718 20,047 
1,5  55 γ: 0,5 ; С: 1; ε: 0,1 0,000 77,081 0,730 15,340 0,658 22,301 
0,75 15 γ: 0,03125 ; С: 10; ε: 0,1 0,000 100,000 0,848 11,810 0,586 25,526 
0,75 30 γ: 0,0625 ; С: 1; ε: 0,1 0,000 41,719 0,425 21,660 0,505 25,825 
0,75 55 γ: 0,0625 ; С: 1; ε: 0,1 0,000 57,116 0,301 23,570 0,553 25,131 
0,75 110 γ: 0,125 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,665 18,230 0,726 19,796 
0,75 220 γ: 0,0625 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,567 20,870 0,660 21,608 
0,75 440 γ: 0,03125 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,531 22,630 0,657 21,690 
0,75 880 γ: 0,03125 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,551 21,490 0,673 21,285 





(« dataset 2 ») 
3 55 γ: 0,5 ; С: 1; ε: 0,1 0,000 53,032 0,502 20,040 0,504 25,975 
1,5  55 γ: 0,25 ; С: 1; ε: 0,1 0,000 44,170 0,394 22,930 0,434 26,649 
0,75 15 γ: 0,125 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,838 12,140 0,422 33,167 
0,75 30 γ: 0,125 ; С: 1 ; ε: 0,1 0,000 37,550 0,317 24,100 0,404 27,331 
0,75 55 γ: 1 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,574 18,740 0,485 26,906 
0,75 110 γ: 0,125 ; С: 1 ; ε: 0,1 0,000 40,547 0,295 27,400 0,487 25,820 
0,75 220 γ: 0,125 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,373 25,010 0,382 28,831 
0,75 440 γ: 0,5 ; С: 0,1 ; ε: 0,1 0,000 45,671 0,269 28,840 0,456 26,382 
0,75 880 γ: 0,03125 ; С: 1; ε: 0,1 0,000 45,403 0,247 28,360 0,462 26,165 
RVB PIR NDVI 
GRVI 
(« dataset 3 ») 
3 55 γ: 0,125 ; С: 100 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,929 7,400 0,658 23,494 
1,5  55 γ: 0,25 ; С: 1; ε: 0,1 0,000 69,127 0,743 15,230 0,501 26,492 
0,75 15 γ: 0,03125 ; С: 10; ε: 0,1 0,000 100,000 0,869 11,010 0,508 28,273 
0,75 30 γ: 0,0625 ; С: 1; ε: 0,1 0,000 54,248 0,466 20,440 0,555 29,018 
0,75 55 γ: 0,125 ; С: 0,1 ; ε: 0,1 13,886 33,294 0,300 25,610 0,566 28,195 
0,75 110 γ: 0,125 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,780 14,880 0,685 22,776 
0,75 220 γ: 0,03125 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,577 20,690 0,682 22,462 
0,75 440 γ: 0,0625 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,630 20,050 0,705 22,555 
0,75 880 γ: 0,0625 ; С: 10 ; ε: 0,1 0,000 100,000 0,640 19,250 0,708 22,026 
K-NN 
RVB 
(« dataset 0 »)  
3 55 K: 3 0,000 90,510 0,767 13,450 0,718 20,207 
1,5  55 K: 4 0,000 80,625 0,692 16,020 0,670 21,597 
0,75 15 K: 5 0,000 61,000 0,670 17,530 0,532 26,874 
0,75 30 K: 14 14,643 45,714 0,263 24,580 0,573 27,292 
0,75 55 K: 15 4,333 51,000 0,246 24,510 0,593 24,758 
0,75 110 K: 3 0,000 99,000 0,750 15,690 0,721 19,984 
0,75 220 K: 12 0,000 87,667 0,554 20,920 0,717 20,347 
0,75 440 K: 20 0,000 91,050 0,547 21,890 0,718 20,354 
0,75 880 K: 17 0,000 91,550 0,621 19,600 0,737 19,614 
RVB PIR 
(« dataset 1 ») 
3 55 K: 10  0,000 56,469 0,390 21,670 0,556 24,069 
1,5  55 K: 4 0,000 80,937 0,586 18,730 0,621 22,676 
0,75 15 K: 2 0,000 75,000 0,844 11,910 0,356 31,462 




0,75 55 K: 14 6,429 47,143 0,160 25,830 0,560 25,857 
0,75 110 K:18 0,000 56,611 0,438 22,990 0,567 23,755 
0,75 220 K: 20 0,000 64,700 0,405 24,270 0,552 24,089 
0,75 440 K: 55 0,000 62,273 0,351 26,260 0,579 23,707 
0,75 880 K: 127 1,591 57,134 0,335 26,060 0,565 23,918 
NDVI GRVI 
(« dataset 2 ») 
3 55 K: 9 1,955 55,472 0,369 22,270 0,441 29,548 
1,5  55 K: 21 10,845 50,334 0,237 25,330 0,423 28,967 
0,75 15 K: 4 1,000 68,750 0,746 15,820 0,413 28,602 
0,75 30 K: 3 0,000 71,667 0,453 20,570 0,309 31,498 
0,75 55 K: 6 4,167 69,167 0,360 22,450 0,455 28,215 
0,75 110 K: 16 0,000 57,500 0,280 23,690 0,436 28,329 
0,75 220 K: 57 6,947 47,667 0,213 27,970 0,464 28,329 
0,75 440 K: 52 2,865 55,961 0,266 27,950 0,470 29,953 
0,75 880 K: 96 2,777 53,564 0,282 27,080 0,464 29,120 
RVB PIR NDVI 
GRVI 
(« dataset 3 ») 
3 55 K: 4 0,000 80,492 0,669 16,200 0,631 26,632 
1,5  55 K: 7 0,000 73,036 0,530 19,950 0,621 26,969 
0,75 15 K: 3 0,000 73,333 0,775 14,560 0,469 28,600 
0,75 30 K: 12 11,250 48,750 0,293 24,110 0,549 29,627 
0,75 55 K: 13 4,538 55,769 0,215 24,980 0,555 28,855 
0,75 110 K:5 0,000 89,600 0,693 17,720 0,639 25,045 
0,75 220 K: 11 0,000 87,000 0,521 21,740 0,640 25,326 
0,75 440 K: 25 0,000 80,440 0,502 23,050 0,629 27,267 
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Annexe 4. Cartographie du recouvrement prédit en fonction de l’algorithme, des données spectrales et de la 
modalité d’échantillonnage. (A) Random Forest ; (B) Support Vector Regression ; (C) K-Nearest Neighbors ; 
(1) 55 placettes ; (2) 55 entités de 1,5 m de côté ; (3) à (9) : 15, 30, 55, 110, 220, 440 et 880 quadrats de 0,75 
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Annexe 5. Cartographie des différences entre recouvrements prédits et observés en fonction de l’algorithme, 
des données spectrales et de la modalité d’échantillonnage. (A) Random Forest ; (B) Support Vector 
Regression ; (C) K-Nearest Neighbors ; (1) 55 placettes ; (2) 55 entités de 1,5 m de côté ; (3),...,(9) :15, 30, 55, 
110, 220, 440 et 880 quadrats de 0,75 m de côté. Les zones vertes (différences positives) représentent une 






























Annexe 6. Comparaison des coefficients de détermination (R²), selon le jeu de données spectrales, l’algorithme et le niveau d’échantillonnage (55 placettes ou 880 quadrats) 
utilisés : (A) Random Forest ; (B) Support Vector Regression ; (C) K-Nearest Neighbors. Les DataSetX correspondent aux 4 jeux de données spectrales testés dans cette étude, 










Annexe 7. Effet du nombre de quadrats sur la performance des modèles : métriques d’évaluation obtenues pour (A) le Random Forest, (B) le Support Vector Regression et (C) 
le K-Nearest Neighbors. RVB et RVB, PIR correspondent aux jeux de données spectrales “dataset 0” et “dataset 1”, respectivement (avec R, la bande du rouge, B, le bleu, V, le 
vert et PIR, la bande du proche-infrarouge). 
  
 











Annexe 8. Modèles testés pour ajuster la relation biomasse aérienne=f(recouvrement). Résultats pour les 
différents modèles testés : (A) modèle 1 – “polynôme du 1er degré”; (B) modèle 2 –“polynôme du 2nd degré” ; 















Annexe 9. Critères statistiques d’évaluation des modèles testés pour décrire la relation biomasse-
recouvrement : modèle 1 – “polynome du 1er degré" ; modèle 2 –“polynome du 2nd degré” ; modèle 3 – 
“fonction puissance” ; modèle 4 – “ fonction exponentielle” ; modèle 5 – “fonction logarithmique”. Les 
chiffres entre parenthèses correspondent à des classements des modèles pour chaque critère calculé, avec la 
note de 1 pour la valeur d’un critère la plus faible et de 5 pour la plus élevée. La note finale correspond à la 




Modèle AIC RMSE Erreur résiduelle R² Note finale 
Modèle 1 148,098 (2) 23,467 (3) 25,087 (4) 0,816 (2) 11 
Modèle 2 149,384 (4) 23,642 (4) 24,482 (3) 0,837 (1) 12 
Modèle 3 148,418 (3) 22,998 (2) 0,751 (1) 0,797 (3) 9 
Modèle 4 147,996 (1) 22,542 (1) 24,098 (2) 0,455 (5) 9 















Année d'acquisition Mois d'acquisition Seilh Roques Toulouse 
2017 
Septembre ✓ ✓ ✓ 
Octobre ✓ ✓ ✓ 
Novembre ✓ ✓ ✓ 
Décembre ✓ ✓ ✓ 
2018 
Janvier ✓ ✓ ✓ 
Février   ✓ 
Mars ✓ ✓ ✓ 
Avril    
Mai ✓ ✓ ✓ 
Juin  ✓ ✓ 
Juillet ✓ ✓ ✓ 
Août ✓  ✓ 
Septembre ✓ ✓ ✓ 
Octobre ✓ ✓ ✓ 
Novembre    
Décembre    
2019 
Janvier    
Février    
Mars ✓ ✓ ✓ 
Avril ✓ ✓ ✓ 
Mai ✓ ✓ ✓ 
Juin ✓ ✓ ✓ 
Juillet ✓ ✓ ✓ 
Août ✓ ✓ ✓ 










Annexe 11. Relevés de recouvrement effectués lors de la campagne de terrain de juillet 2019. Les carrés 












Annexe 12. Orthomosaïques drones réalisées de 2017 à 2019, de 1 cm de résolution spatiale (Source : D. 












Annexe 13. Premiers résultats d’un suivi multi-temporel du recouvrement total des macrophytes à Seilh : 
application du modèle de régression issu du Random Forest et des 880 quadrats et dont les variables 





























Annexe 1. Table de correspondance hauteur de la rampe à LED/PAR réalisée à l’aide du spectrophotomètre portable MR-16. Le PAR est exprimé en µmol photons.m-2.s-1. La hauteur 
correspond à la distance mesurée entre le bas d’un flacon de mesures dans le caisson expérimental et le bas de la rampe LED.  
Potentiomètre (%) 
Hauteur de la rampe LED (cm) 
52 42 36 34 30 28 26 24 22 18 16 
Mode "ON" activé 20 - - - - - - - - - - 
1/2 entre ON et faux 0 27 - - - - - - - - - - 
Faux 0 38 51 73 80 94 106 153 160 169 210 222 
5 42 60 67 86 97 119 156 169 184 213 247 
10 55 80 99 116 127 148 177 183 205 245 301 
15 67 93 104 146 155 182 216 228 240 273 363 
20 74 117 120 160 182 193 227 233 282 336 440 
25 83 130 136 179 210 215 232 263 300 383 509 
30 93 136 156 193 221 236 270 293 335 406 551 
35 95 144 163 220 241 256 289 323 358 439 592 
40 104 173 183 232 255 280 304 357 380 529 630 
45 117 179 200 236 283 303 337 380 440 577 661 
50 121 190 208 252 298 312 342 463 491 625 675 
55 129 203 221 280 322 346 373 495 499 668 689 
60 142 213 230 283 335 361 398 512 533 675 728 
65 156 223 246 299 348 398 419 538 594 720 765 
70 154 239 264 323 364 406 457 589 612 747 803 
75 162 259 278 336 396 423 473 636 696 804 807 
80 175 262 283 357 430 469 503 645 714 846 858 
85 189 279 296 368 486 489 541 687 724 891 979 
90 196 294 321 384 481 520 539 717 750 939 1024 
95 200 320 332 412 487 549 560 752 757 970 1102 









Annexe 2. Composition du milieu de culture standardisé. 
 
Molécules Concentration (µmol.L-1) 
KNO3 600,000 
K2HPO4 41,904 
MgSO4, 7H2O 279,953 
NaHCO3 695,238 
KHCO3 153,892 
Fe EDTA 8,953 
CaCl2, 2H2O 623,725 
MnSO4, 2H2O 0,414 
CuSO4, 5H2O 0,004 
ZnSO4, 7H2O 0,077 
H2SeO3 0,012 













Annexe 3. Table des intensités lumineuses testées pour chaque espèce lors des expériences  « Influence de 
l’intensité lumineuse sur la photosynthèse des macrophytes ». Ces intensités sont issues de l’annexe 1 du 
chapitre III. 
 
PAR (µmol photons.m-2.s-1) 















































Annexe 4. Analyse des coefficients de pente en fonction du R² associé. Exemple de résultats pour 
l’expérience  sur R. fluitans : « Influence de la température » sur la photosynthèse nette (A) et sur la 












Annexe 5. Analyse des coefficients de pente en fonction du R² associé. Exemple de résultats pour 
l’expérience  sur (A) M. spicatum et (B) R. fluitans : « Influence de l’intensité lumineuse » sur la 



















Annexe 6. Données expérimentales de respiration en fonction de la température pour (A) M. spicatum et (B) 
R. fluitans. Les courbes bleues représentent des régressions non paramétriques (fonction loess() dans R). Les 













Annexe 7. Données calculées de photosynthèse brute en fonction de l'intensité lumineuse photosynthétique 
(PAR) pour (A) M. spicatum et (B) R. fluitans. Les courbes rouges représentent une régression non 
paramétrique (fonction loess() dans R). Les fuseaux autour de ces courbes représentent l’erreur standard. 
 












Annexe 8. Modèles de respiration en fonction de la température R(T) testés pour (A) M. spicatum et (B) R. 
fluitans. Les points représentent les données de respiration mesurée (Robs). Les droites pointillées marquent 











Annexe 9. Critères statistiques d’évaluation des modèles R(T) testés pour M. spicatum et R. fluitans. Les chiffres entre parenthèses correspondent à des classements des 
modèles pour chaque critère calculé, avec la note de 1 pour la valeur d’un critère la plus faible et de 3 pour la plus élevée. La somme des notes obtenues par critère 
attribue une note à chaque modèle. Le modèle avec la note la plus faible est considéré comme le meilleur modèle « théorique » d’ajustement des données de 
respiration. 
 
Espèce  Critères  AIC RMSE Erreur standard P-value Erreur résiduelle Note  
 Modèle R1 1663,339 (3) 67,455 (3) 693131,498 (3) 0,667 (33) 68,155 (3) 15 
M. spicatum 
Modèle R2 1583,561 (1) 51,424 (1) 7,577 (1) 2,18E-11 (2) 51,957 (1) 6 
Modèle R3 1585,661 (2) 51,793 (2) 7,853 (2) 1,71E-27 (1) 52,330 (2) 9 
R. fluitans 
Critères  AIC RMSE Erreur standard P-value Erreur résiduelle Note  
Modèle R1 1529,989 (3) 70,819 (3) 29759, 841 (3) 0,667 (3) 71,625 (3) 15 
Modèle R2 1449,758 (1) 52,497 (1) 7,617 (1) 9,61E-08 (2) 53,095 (1) 6 











Annexe 10. Paramètres des modèles de respiration R(T) testés pour M. spicatum et R. fluitans. R0 représente 
le taux de respiration à une température T0 et Rmax le taux de respiration maximale ; Cp est une constante, Tr 
fait référence à la sensibilité à la température pour la respiration, Topt à l’optimum thermique et Tmax la 
température pour laquelle le taux de respiration est maximal. 
 
Espèce 
Paramètres des modèles  R0 ou Rmax  






(°C) Modèles de respiration R(T) 
M. spicatum 
Modèle R1 -0,65  1,12 -- 0,52 -- 
Modèle R2 -107,38  -- 13,16 35,6 -- 
Modèle R3 -106,43  -- -- 37,2 47,92 
R. fluitans 
Modèle R1 -0,25 1,15 -- 0,04 -- 
Modèle R2 -81,79 -- 17,06 29,68 -- 













Annexe 11. Données de photosynthèse brute calculée (PBcalc) en fonction de la température pour (A) M. 
spicatum et (B) R. fluitans. Les courbes rouges représentent une régression non paramétrique (fonction 
loess() dans R) appliquée sur la PBcalc. Les points rouges correspondent aux données de photosynthèse brute, 















Annexe 12. Modèles de photosynthèse brute dépendante de la température G(T) testés pour (A) M. 
spicatum et (B) R. fluitans à I = 406 µmol photons PAR.m-2.s-1. Les points représentent les données de 
photosynthèse brute calculée (PBcalc). Les droites fragmentées marquent soit le paramètre T0 du modèle G1, 











Annexe 13. Critères statistiques d’évaluation des modèles de photosynthèse brute G(T) testés pour M. spicatum et R. fluitans. Les chiffres entre parenthèses 
correspondent à des classements des modèles pour chaque critère calculé, avec la note de 1 pour la valeur d’un critère la plus faible et de 3 pour la plus élevée. La 
somme des notes obtenues par critère attribue une note à chaque modèle. Le modèle avec la note la plus faible est considéré comme le meilleur modèle « théorique » 
d’ajustement des données de photosynthèse brute. 
 
Espèce  Critères  AIC RMSE Erreur standard P-value Erreur résiduelle Note  
 Modèle G1 1847,663 (3) 180,089 (1) 296050,268 (3) 0,667 (3) 127,578 (3) 13 
M. spicatum 
Modèle G2 1579,496 (1) 269,928 (3) 6,955 (1) 8,06E-34 (2) 51,244 (1) 8 
Modèle G3 1581,454 (2) 269,697 (2) 7,435 (2) 8,83E-77 (1) 51,586 (2) 9 
R. fluitans 
Critères  AIC RMSE Erreur standard P-value Erreur résiduelle Note  
Modèle G1 1600,551 (3) 175,775 (1) 23740590,370 (3) 0,667 (3) 97,466 (3) 13 
Modèle G2 1491,552 (1)  237,574 (2) 8,863 (1) 1,52E-24 (2) 64,698 (1) 8 











Annexe 14. Paramètres des modèles de photosynthèse brute G(T) testés pour M. spicatum et R. fluitans. P0 
représente le taux de photosynthèse brute à une température T0 et Pmax le taux de photosynthèse brute 
maximal ; respectivement, Cp est un paramètre, Tr fait référence à la sensibilité à la température pour la 
photosynthèse, Topt à l’optimum thermique et Tmax à la température pour laquelle le taux de photosynthèse 
brute est maximal. 
 
Espèce 
Paramètres des modèles 
 P0 ou Pmax  






(°C) Modèles de photosynthèse 
brute G(T) 
M.spicatum 
Modèle G1 1,1  1,14 -- 0,15 -- 
Modèle G2 279,77  -- 17,46 37,97 -- 
Modèle G3 281,71 -- -- 38,87 52,60 
R.fluitans 
Modèle G1 66,7  1,02 -- 1,57 -- 
Modèle G2 225,34  -- 18,03 28,34 -- 












Annexe 15. Modèles de photosynthèse brute dépendante de l’intensité lumineuse F(I) testés pour (A) M. 
spicatum à 37,5 °C et (B) R. fluitans à 28 °C. Les points représentent les données de photosynthèse brute 
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Annexe 16. Critères statistiques d’évaluation des modèles F(I) testés pour M. spicatum et R. fluitans. Les chiffres entre parenthèses correspondent à des classements des 
modèles pour chaque critère calculé, avec la note de 1 pour la valeur d’un critère la plus faib le et de 3 pour la plus élevée. La somme des notes obtenues par critère 
attribue une note à chaque modèle. Le modèle avec la note la plus faible est considéré comme le meilleur modèle « théorique » d’ajustement des données de 
photosynthèse brute. 
 
Espèce  Critères AIC RMSE Erreur standard P-value Erreur résiduelle Note 
 Modèle F1 2654,869 (2) 55,436 (2) 7,145 (2) 1,22E-117 (2) 55,664 (2) 10 
M. spicatum 
Modèle F2 2651,873 (1) 55,096 (1) 11,103 (3) 1,93E-90 (3) 55,323 (1) 9 
Modèle F3 2670,451 (3) 57,234 (3) 6,702 (1) 7,65E-122 (1) 57,470 (3) 11 
R. fluitans 
Critères  AIC RMSE Erreur standard P-value Erreur résiduelle Note 
Modèle F1 1892,352 (2) 126,118(2) 16,439 (2) 1,42E-27 (2) 126,958 (2) 10 
Modèle F2 1888,739 (1) 124,615(1) 28,269 (3) 2,66E-16 (3) 125,449 (1) 9 












Annexe 17. Paramètres des modèles F(I) testés pour M. spicatum et R. fluitans : Pmax correspond au taux de 
photosynthèse brute maximal, Is l’intensité de saturation et Ik l’intensité de demi-saturation. 
 
Espèces 






(µE PAR.m-2.s-1) Modèles de photosynthèse 
brute F(I) 
M. spicatum 
Modèle F1 315,02 131,6 91,2 
Modèle F2 361,68 -- 99,8 
Modèle F3 308,98 177 97,2 
R. fluitans 
Modèle F1 221,56 60 41,6 
Modèle F2 260,62 -- 50,5 




























Annexe 1. Cartographies des anomalies des températures moyennes quotidiennes de l’air en France pour les 
trois horizons (proche, moyen et lointain) : écarts entre un scénario climatique considéré (RCP2.6, RCP4.5. ou 
RCP8.5) et la période de référence (1976-2005, appelée RCPref). Les écarts de températures sont représentés 
entre -2 °C (en bleu) et +6 °C (en rouge), avec un pas de 0,5 °C (Source : Météo-France/CNRM2014 : modèle 










Annexe 2. Températures de l’eau mensuelles et estivales (moyennes et maximales) sur le site d’intérêt, selon 
trois scénarios : RCPref, 2017 et RCP8.5. 
Période 
Températures moyennes de l'eau (°C) Températures maximales de l'eau (°C) 
RCPref 2017 RCP8.5 RCPref 2017 RCP8.5 
janvier 6,7 4,8 8,4 11,3 7,5 12,9 
février 6,0 8,3 7,8 7,8 10,5 9,6 
mars 8,5 10,7 9,9 13,0 14,4 14,4 
avril 12,5 13,7 14,0 15,5 16,6 16,9 
mai 13,2 15,8 15,1 17,1 20,6 19,2 
juin 16,9 20,8 19,2 23,9 27,7 26,3 
juillet 20,5 22,4 23,1 24,9 26,0 27,7 
août 24,1 23,6 27,0 27,3 27,4 30,2 
septembre 18,8 19,1 21,5 24,1 23,6 26,9 
octobre 15,0 16,4 17,3 17,0 18,5 19,4 
novembre 10,5 9,4 12,7 13,4 13,8 15,6 
décembre 6,9 6,6 8,7 9,5 8,4 11,6 










Annexe 3. Distributions spatiales des différences de densité de biomasse totale calculées entre le RCPref et 
2017 sur le site d’étude au 1er avril et au 15 septembre. Une différence négative (en rose) indique une densité 












Annexe 4. Comparaison des bilans carbonés de R. fluitans en 2017 et sous un scénario RCPref : (A) Evolution 
annuelle de la densité de biomasse moyenne à l’échelle du site sous les deux scénarios : la droite verticale 
indique la période à partir de laquelle cette comparaison est menée, ici à partir du 4 mai ; (B-D) Comparaison 
des taux de variation instantanés des différents processus impliqués dans la production nette de biomasse : 
(B) moyennés sur une période de 24h ; (C) moyennés sur les heures de jour ; (D) moyennés sur les heures de 
nuit. Les processus considérés sont la photosynthèse brute (Pbrut), la respiration (Respi), la photosynthèse 












Annexe 5. Comparaison du bilan carboné de M. spicatum en 2017 et sous un scénario RCP8.5 : (A) Evolution 
annuelle de la densité de biomasse moyenne à l’échelle du site sous les deux scénarios : la droite verticale 
indique la période à partir de laquelle cette comparaison est menée, ici à partir du 20 avril ; (B) Comparaison 
des différents taux de variation instantanés impliqués dans la production nette de biomasse, moyennés sur 
une période de 24h. Les processus considérés sont la photosynthèse brute (Pbrut), la respiration (Respi), la 











Annexe 6. Comparaison des bilans carbonés de M. spicatum en 2017 et sous un scénario RCP8.5 : (A) 
Evolution annuelle de la densité de biomasse moyenne à l’échelle du site sous les deux scénarios : la droite 
verticale indique la période à partir de laquelle cette comparaison est menée, ici à partir du 13 août ; (B-D) 
Comparaison des taux de variation instantanés des différents processus impliqués dans la production nette 
de biomasse : (B) moyennés sur une période de 24h ; (C) moyennés sur les heures de jour ; (D) moyennés sur 
les heures de nuit. Les processus considérés sont la photosynthèse brute (Pbrut), la respiration (Respi), la 











De par leurs rôles écologiques multiples, les macrophytes sont une composante importante des hydrosystèmes, qu’il est 
essentiel de conserver. Toutefois, durant la saison estivale, des densités importantes des espèces submergées entraînent des 
problèmes récurrents dans certains cours d’eau, notamment en milieu urbain pour les usagers et les gestionnaires, et 
peuvent avoir des conséquences négatives pour la santé des écosystèmes. Dans un contexte de changements globaux, les 
enjeux liés à la prolifération des macrophytes submergés incitent à proposer des outils permettant de mieux comprendre la 
dynamique des herbiers et de prédire leur évolution selon différents scénarios environnementaux. Dans cette optique, la 
présente thèse a pour objectif le développement d’une boîte à outils accompagnant un modèle mécaniste multispécifique de 
production des végétaux aquatiques submergés, le modèle DEMETHER. Ce modèle permet de simuler la dynamique spatiale 
et temporelle de la biomasse de deux espèces communes de la Garonne moyenne (Myriophyllum spicatum et Ranunculus 
fluitans), sur des tronçons d’environ un kilomètre, et tient compte de la variabilité des conditions hydromorphologiques et 
météorologiques locales. Pour ce faire, il nécessite de connaître certains paramètres écophysiologiques et de disposer de 
données spatialisées de biomasse pour sa calibration, ainsi que de données bathymétriques et de substrat.  
La première phase de ce travail a alors consisté à réaliser des relevés sur le terrain pour caractériser le site d’étude et à 
développer des outils numériques ou expérimentaux pour l’acquisition de ces données. Le premier outil développé a pour 
objet le suivi des macrophytes submergés par télédétection. La méthode explorée a confirmé le potentiel de l’imagerie 
multispectrale à haute résolution spatiale (50 cm) des satellites Pléiades, traitée par des algorithmes d’apprentissage 
automatique, pour cartographier la distribution des herbiers et quantifier leur biomasse in situ. Cette approche nous a par 
ailleurs conduits à proposer une stratégie d’échantillonnage optimisée des macrophytes en grand cours d’eau pour de 
futures investigations. Ce travail ouvre des perspectives intéressantes pour appliquer la méthode à de l’imagerie drone, et 
poursuivre son développement pour un suivi mensuel automatisé. En parallèle, un outil de mesure de paramètres 
écophysiologiques par oxymétrie a été développé et appliqué aux deux espèces d’intérêt. Les données obtenues renseignent 
en particulier sur les capacités photosynthétique et respiratoire de chaque espèce en réponse à des facteurs limitants 
(lumière, température). La seconde phase de ce travail a consisté en l’application du modèle DEMETHER pour l’exploration 
de différents scénarios d’évolution climatique. Des simulations de la dynamique des herbiers en termes de biomasse ont été 
réalisées pour les conditions thermiques actuelles et pour une hausse des températures prévisible à l’horizon 2041-2070. 
Les résultats ont montré l’importance de la sensibilité de certains processus physiologiques à la température pour expliquer 
les patrons de distribution des deux espèces étudiées, soulignant l’intérêt de la modélisation mécaniste pour comprendre la 
structuration des communautés de macrophytes.  
Les premiers résultats obtenus avec cette boîte à outils ont confirmé sa fonctionnalité. Toutefois, en vue d’étendre son 
champ d’application, chacun des outils développés durant la thèse devra encore être amélioré, notamment pour affiner la 




Because of their multiple ecological roles, macrophytes are an important component of hydrosystems, and are thus essential 
to conserve. However, during the summer season, high densities of submerged species cause recurrent problems in certain 
rivers, especially in urban areas for users and managers, and can have negative consequences for ecosystem health. In a 
context of global change, the overgrowth of submerged macrophytes calls for new tools to better understand the dynamics 
of macrophytes meadows and to predict their dynamics according to different environmental scenarios. In this context, this 
thesis aims to develop a toolbox accompanying a multispecific mechanistic model for the production of submerged aquatic 
plants, the DEMETHER model. This model simulates the spatial and temporal biomass dynamics for two common species of 
the mid-part of the Garonne (Myriophyllum spicatum and Ranunculus fluitans) over river section of about one kilometer. It 
takes into account the variability of local hydromorphological and meteorological conditions. To do this, the model requires 
determining certain ecophysiological parameters and having spatialized biomass data for its calibration, as well as 
bathymetric and substrate data.  
The first phase of this work then consisted in field surveys to characterize the study site and in developing numerical or 
experimental tools for the acquisition of these data. The first tool developed aims to monitor submerged macrophytes by 
remote sensing. The method explored here confirmed the potential of high spatial resolution (50 cm) multispectral imagery 
of Pléiades satellites, processed by machine learning algorithms, to map the distribution of macrophyte beds and quantify 
their biomass in situ. This approach has also led us to propose an optimized sampling strategy for macrophytes in large 
rivers for future investigations. This work opens up interesting perspectives for applying the method to drone imagery, and 
continuing its development for automated monthly monitoring. In parallel, a tool was developed for measuring 
physiological parameters via oximetry and applied to the two species of interest. The data obtained provide information in 
particular on the photosynthetic and respiratory capacities of each species in response to limiting factors (light, 
temperature). The second phase of this work consisted in applying the DEMETHER model to explore different climate 
change scenarios. Simulations of the macrophyte dynamics in terms of biomass were carried out for current thermal 
conditions and for a foreseeable rise in temperatures by 2041-2070. The results showed the importance of the temperature 
sensitivity of certain physiological processes to explain the distribution patterns of the two species studied, highlighting the 
interest of mechanistic modelling to understand the structuring of macrophyte communities. 
The first results obtained with this toolbox confirmed its functionality. However, in order to extend its application range, 
each of the tools developed during the thesis will need to be further improved, in particular to refine the calibration of the 
DEMETHER model. Specific suggestions have been made to this aim. 
